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1 RESUMÈ  
1.1 Konsekvensvurderingens grundlag 
Konsekvensvurderingen vedrører fiskeri efter blåmuslinger og søstjerner i Habitatområde H16 og Fuglebe-
skyttelsesområde F12 Løgstør Bredning og inkluderer naturtyperne 1160 ”Større lavvandede bugter og vi-
ge”, 1110 ”Sandbanker med lavvandet, vedvarende dække af havvand”, 1170 ”Rev”, 1150 ”Kystlaguner og 
strandsøer” og 1140 ”Mudder- og sandflader blottet ved ebbe” samt de marine arter dværgterne (Sternula 
albifrons), hvinand (Bucephala clangula), kortnæbet gås (Anser brachyrhynchus), lysbuget knortegås (Bran-
ta bernicla hrota), toppet skallesluger (Mergus serrator), odder (Lutra lutra) og spættet sæl (Phoca vitulina). 
I henhold til Naturstyrelsens kortlægning fra 2012 er der identificeret både stenrev og biogene rev i Løgstør 
Bredning (Miljøministeriet 2014).  
På anmodning af Landbrugs- og Fiskeristyrelsen skal konsekvensvurderingen tage udgangspunkt i et fiskeri 
af 10.000 t blåmuslinger til konsum og omplantning og 4.000 t søstjerner og der skal ved udarbejdelsen tages 
højde for de generelle retningslinjer i muslingepolitikken.  
På baggrund af analyser af data for en række parametre vurderer DTU Aqua, at et fiskeri efter i alt 10.000 t 
muslinger og 4.000 t søstjerner på vanddybder >5 m og udenfor 6 ålegræskasser og det lukkede område i den 
nordlige del af bredningen i betydende grad vil påvirke habitatområdet. 
 
Figur 1. DTU Aquas forslag til ålegræskasser i Løgstør Bredning gældende for fiskerisæsonen 2017/2018. Ålegræs-
kasserne A1-6 ligger indenfor natura 2000 området, mens ålegræskasserne B1-3 ligger udenfor natura 2000 området. 
 
Bestanden af blåmuslinger i H16 var i 2017 på 113.259±22.496 t blåmuslinger, hvilket er et fald på 60% i 
forhold til 2016. Et fiskeri på 10.000 t blåmuslinger vil reducere bestanden med ca. 9%. DTU vurderer, at et 
fiskeri på 10.000 t muslinger vil være bæredygtigt i forhold til bestanden. Imidlertid vil et fiskeri efter 10.000 
t blåmuslinger og med en gennemsnitlig biomasse på 1,79 kg m-2 påvirke 8,6 km2 af Løgstør Bredning, sva-
rende til 2,7%. Sammenholdt med de tidligere års arealpåvirkninger vil den maksimale grænse på 15% ku-
mulativ arealpåvirkning for økosystemkomponenten bundfauna nås (Tabel A). DTU Aqua anbefaler derfor 
en kvote på 8.000 t for fiskerisæsonen 2017/2018 for ikke, at den maksimale grænse på 15% arealpåvirkning 
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for økosystemkomponenten bundfauna nås ved et fiskeri på 10.000 t (se nedenfor). DTU Aqua vurderer, at 
så længe kravene om max. antal fiskebåde på 15 i et område af gangen fastholdes, så vil muslingefiskeriet 
ikke påvirke udpegningsgrundlaget for arter. Fiskeriet vil ikke påvirke forekomsten af biogene rev i betyden-
de grad. 
Der blev fundet ålegræs på max. 3,9 m i Naturstyrelsens monitering i 2016, mens DTU Aqua i et omfattende 
transektstudie fandt enkelte frøspirede planter ud til 3 m. Baseret på målte sigtdybder er den modellerede 
maksimale dybdegrænse 4,1 m i 2016. Kortlægningen af ålegræsset i 2016 viste, at på stationerne med vand-
dybder større end 3 m, blev der ikke observeret ålegræs, modsat tilsvarende undersøgelse i 2013, hvor der 
blev observeret enkeltstående frøspirede planter ud til 6 m. Tætte bestande af ålegræs findes i flere spredte 
områder i bredningen; dels i den nordlige del af bredningen og ved Livø Tap, som i de tidligere undersøgel-
ser, mens der er observeret nye forekomster af ålegræs på nordsiden af Fur og i området omkring Ejerslev 
Røn. På baggrund af de omfattende undersøgelser og modelanalyse anbefaler DTU Aqua, at der etableres 6 
ålegræskasser omfattende en beskyttelseszone på 300 m omkring veletablerede og spredte bede. Der er ved 
fastlæggelse af ålegræskasserne kun i begrænset omfang taget hensyn til enkelte frøspirede planter, da disse 
har en meget ringe chance for overlevelse i Løgstør Bredning. Et fiskeri med muslingeskraber eller søstjer-
nevod udenfor de foreslåede ålegræskasser vil ikke påvirke ålegræssets aktuelle eller potentielle udbredelse. 
Resuspension i forbindelse med fiskeriet vurderes ikke at lede til en betydende udskygning af ålegræsset. 
Der blev fundet makroalger på 5-6 m i Naturstyrelsens moniteringer i perioden 2012-2016, mens DTU Aqua 
i et omfattende transektstudie i 2016 fandt makroalger ud til 6 m. Baseret på målte sigtdybder er den model-
lerede maksimale dybdegrænse i 2016 for brunalger 5,6 m og 6,4 m for andre arter. Makroalgesamfundene 
var i 2016 i lighed med tidligere år domineret af den invasive sargassotang samt filamentøse rød- og brunal-
ger. DTU Aqua vurderer, at et muslinge- og søstjernefiskeri på vanddybder >5 m ikke vil overlappe væsent-
ligt med udbredelsen af fastsiddende, ikke-opportunistiske makroalger og dermed i betydende grad påvirke 
makroalgernes udbredelse i Løgstør Bredning. DTU Aqua vurderer ligeledes, at resuspension i forbindelse 
med det beskrevne fiskeri ikke vil have en betydelig effekt på makroalgernes udbredelse, hvis antallet af 
både ikke overstiger 15 i hvert produktionsområde. 
Bestanden af søstjerner er estimeret til at være 16.100 t i Løgstør Bredning og 33.800 t i hele Limfjorden. Et 
fiskeri på 4.000 t vil fjerne ca. 25% af bestanden i Løgstør Bredning. DTU Aqua vurderer, at et fiskeri på 
4.000 t ikke vil påvirke bestanden af søstjerner i en grad, der truer artens overlevelse eller tilstedeværelse i 
bredningen eller i Limfjorden. 
Stillehavsøsters er registreret i muslingeproduktionsområde 33-34 og 37-38, hvoraf de fleste forekomster 
blev observeret i muslingeproduktionsområde 33 og 34. I begge områder er stillehavsøsters fundet i relativt 
lave tætheder på op til 0,04 kg m-2 eller en samlet biomasse på 2-3.000 t i hele bredningen. DTU Aqua vur-
derer, at de tilgængelige data for udbredelse og biomassetætheder af stillehavsøsters ikke er tilstrækkelige til 
at kunne udpege særlige områder, hvor der kan foregå fiskeri efter stillehavsøsters i Løgstør Bredning. 
Der vil forekomme bundfauna i hele Løgstør Bredning om end denne i specielt den sydlige del af H16 vil 
være præget af forekomster af iltsvind i området. Muslingeskrab inden for bundfaunaens udbredelsesområde 
vil begrænse bundfaunaen i sin nuværende og potentielle udbredelse. I Løgstør Bredning vurderes effekten af 
muslingefiskeri at vare 3 år. 
Fødebehovet for hvinand i Løgstør Bredning kan estimeres til 2.407 t blåmuslinger eller 2% af bestanden. 
DTU Aqua vurderer, at et fiskeri af 10.000 t blåmuslinger og 4.000 t søstjerner ikke vil påvirke hvinand eller 
de andre beskyttede arter dværgterne, kortnæbet gås, lysbuget knortegås, toppet skallesluger, odder og spæt-
tet sæl. Der blev landet 3,6 t sten i Løgstør Bredning i fiskesæsonen 2016/2017. Fjernelse af sten er en irre-
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versibel påvirkning, der vil reducere forekomst af substrat og dermed udbredelsen af makroalger og epibenti-
ske bunddyr. Den lette skraber har en let konstruktion og vil formodentligt ikke kunne fiske i områder med 
store sten. 
Arealet, der bliver direkte påvirket af et muslingefiskeri af 10.000 t, er på 8,6 km2 svarende til 2,7% af area-
let af H16 og er beregnet ud fra en gennemsnitstæthed af muslinger på 1,79 kg m-2. I beregningen indgår, at 
den lette muslingeskraber har en effektivitet på 65%. Arealet, der bliver påvirket af det planlagte søstjernefi-
skeri på vanddybder >5 m må maksimalt påvirke 2,5% i forhold til makroalger. Arealpåvirkningen af 
muslingefiskeri for de foregående sæsoner er baseret på black box data og varierer mellem 1,0-8,1% i mel-
lem sæsonerne (Tabel A). Ved et fiskeri efter 10.000 t blåmuslinger i fiskerisæsonen 2017/18 vil de kumula-
tive effekter for bundfauna (15,01%) overskride den maksimalt tilladte grænse på 15%  
 
Tabel A: Kumuleret arealpåvirkning i % af totalarealet af habitatområde H16 for blåmusling, makroalger og bundfauna 
for ansøgt fiskeri efter 10.000 t blåmuslinger og 4.000 t søstjerner. Arealet af Løgstør Bredning er 316 km2. Der er i 
beregningerne taget højde for såvel makroalgernes heterogene fordeling samt søstjernevoddets mindre påvirkning sam-
menlignet med muslingeskraberen. *Arealpåvirkningen for søstjernefiskeriet udgør 0,2% af den total arealpåvirkning 
for makroalger i fiskerisæsonen 2016/17. 
 
DTU Aqua vil derfor anbefale en kvote på 8.000 t blåmuslinger for fiskerisæsonen 2017/18, hvor den bereg-
nede arealpåvirkning vil være 6,9 km2, svarende til 2,2% af arealet af habitatområdet. Dette vil betyde, at den 
kumulerede arealpåvirkning inklusiv et søstjernefiskeri på 4.000 t vil være 11,3%, 14,4% og 14,5% for hhv. 
blåmuslinger, makroalger og bundfauna, hvorved den maksimal kumulerede arealpåvirkning på 15% ikke 
overskrides.  
 Gendan-
nelsestid 
(år) 
2013/14 2014/15 2015/16 2016/17 
 
2017/18 
Anmodet 
10.000 t 
2017/18 
Søstjerner 
4.000 t 
Kumuleret 
inkl. sø-
stjerner 
(%) (%) (%) (%) (%) (%) (%) 
Blåmusling 3   8,1 1,0 2,7 0 11,8 
Makroalger >5 1,0 2,4 6,0 0,9* 2,1 Max 2,5 14,9 
Bundfauna 2-4  3,2 8,1 1,0 2,7 0 15,01 
Ålegræs >20 0 0 0 0 0 0 0 
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2 INDLEDNING  
Nærværende konsekvensvurdering er udarbejdet for at beskrive potentielle effekter af et fiskeri af blåmuslin-
ger og søstjerner på Natura 2000 området i Løgstør Bredning, specifikt i forhold til det udpegningsgrundlag, 
der er gældende for fuglebeskyttelsesområde F12 og habitatbeskyttelsesområde H16 og i forhold til den kon-
sekvensvurderingsanmodning (Bilag 1), som Landbrugs- og Fiskeristyrelsen (LFST) har udsendt på bag-
grund af Danmarks Fiskeriforening Producent Organisation (Bilag 2) og det afholdte møde mellem LFST, 
fiskerierhvervet og DTU Aqua d. 13. juni 2017.   
Ifølge Fiskeriloven (Lovbekendtgørelse 764 af 19/6 2017 §10e) kan tilladelse til fiskeri i Natura 2000 områ-
der meddeles, hvis fiskeriet ikke skader et internationalt naturbeskyttelsesområdes integritet, defineret som: 
”en kvalitet eller en tilstand, der indebærer helhed eller fuldstændighed. I en dynamisk økologisk sammen-
hæng kan ordet også forstås som modstandsdygtighed og evne til udvikling i retning af en gunstig bevarings-
status”. Fiskeritilladelse kan meddeles på baggrund af en konsekvensvurdering af aktivitetens betydning i 
forhold til udpegningsgrundlaget for et naturbeskyttelsesområde. Det lovmæssige krav til gennemførelse af 
konsekvensvurderinger af muslingefiskeri blev implementeret i maj 2008.  
Denne konsekvensvurdering forholder sig specifikt til LFSTs anmodning (Bilag 1). I konsekvensvurderingen 
er effekten af fiskeriet analyseret i forhold til en generel bevaringsmålsætning om gunstig bevaringsstatus jf. 
bekendtgørelse nr. 926 af 27/6/2016 om udpegning og administration af internationale naturbeskyttelsesom-
råder samt beskyttelse af visse arter. Natura 2000 planen gældende for 2016-2021 for området i Løgstør 
Bredning blev offentliggjort i april 2016. De forskellige marine naturtyper er delvist kortlagt af Naturstyrel-
sen i 2012, men der er ikke udarbejdet en vurdering af tilstanden af de marine naturtyper i basisanalysen for 
Natura 2000 området Løgstør Bredning (Miljøministeriet 2014), hvorfor den generelle målsætning om gun-
stig bevaringsstatus er anvendt i nærværende konsekvensvurdering. For forekomst af udpegede fugle i Natu-
ra 2000 området er der opstillet måltal, som senest er blevet revideret i 2016 (Petersen et al. 2016a). For an-
dre arter i udpegningsgrundlaget uden fastsatte måltal, har DTU Aqua vurderet, i hvilket omfang fiskeriakti-
viteten påvirker relevante arters mulighed for at opretholde og forøge nuværende bestandsudbredelser ifølge 
Habitatbekendtgørelsen §4: ”Bevaringsmålsætningen for Natura 2000-områderne er at sikre eller genoprette 
en gunstig bevaringsstatus for de arter og naturtyper, områderne er udpeget for”. På baggrund af de mang-
lende specifikke målsætninger for Natura 2000 området i Løgstør Bredning er denne konsekvensvurdering 
baseret på DCEs vurdering af ”stærk ugunstig bevaringstilstand af alle marine naturtype” (Fredshavn et al. 
2014). DTU Aqua har ikke udført en vurdering af, hvilken målsætning der bør være gældende for at opnå 
gunstig bevaringstilstand, men taget udgangspunkt i Natura 2000 planens generelle vurdering af bevaringstil-
standen i området.  
Nærværende konsekvensvurderingsrapport består af en præsentation af de data, der er til rådighed for en 
analyse af muslingefiskeriets påvirkning på udpegningsgrundlag, herunder DTU Aquas egne undersøgelser, 
mens Miljøstyrelsen Midtjylland har været kontaktet i forhold til at sikre, at analysen også anvender miljøda-
ta indsamlet via det nationale overvågningsprogram NOVANA. I forhold til muslingefiskeriets påvirkning af 
fødegrundlag for hvinand, der indgår i udpegningsgrundlaget, anvendes der i konsekvensvurderingen bereg-
ningsmetoder, der er udviklet af DCE for hvinand i Limfjorden (Clausen et al. 2009). I forhold til påvirkning 
af naturtyper og arter, der indgår i H16, anvendes der i konsekvensvurderingen eksisterende data for det un-
dersøgte område, videnskabelig litteratur og rapporter om påvirkning af fiskeri med skrabende redskaber. 
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3 FORVALTNINGSGRUNDLAG 
3.1 Fiskeplan fra fiskeriets organisationer samt anmodning fra LFST 
Danmarks Fiskeriforenings Producent Organisation og Centralforeningen for Limfjorden har udarbejdet en 
fiskeplan for fiskeri af blåmuslinger og søstjerner i Natura 2000 området Løgstør Bredning for fiskerisæson 
gældende fra 1. september 2017 til 1. juli 2018. I fiskeplanerne fremsættes der forslag om en samlet kvote for 
fangst og omplantning på 10.000 t blåmuslinger og 4.000 t søstjerner. Fiskeri af blåmuslinger til konsum 
(skallængde >4,5 cm) vil finde sted i områder, der har biomassetæthed større end 1 kg m-2, mens fiskeri af 
blåmuslinger til omplantning vil foregå, hvor biomassetætheden er større end 2,5 kg m-2. Erhvervet foreslår, 
at områder med ålegræs lukkes for fiskeri med ”ålegræskasser” og at disse følger dybdekurven således at en 
evt. bufferzone tillægges denne. Overstiger mængden af landede sten 100 t i tilladelsesperiode, vil der blive 
iværksat en handleplan for genudlægning af sten. Den fulde fiskeplan kan læses i Bilag 2. 
Der er fremsendt følgende anmodning fra LFST (anmodning fremgår af Bilag 1) om, at der skal tages ud-
gangspunkt i muslingepolitikkens målsætninger og præmisser samt anvendelse af den lette muslingeskraber, 
teknisk udstyr (black box), genudlægning af større sten, max 15 fartøjer pr. område samt fastsættelse af en 
dybdegrænse, så fiskeriet ikke foregår i, og i nærheden af områder med ålegræs. 
I afsnittet om opgørelse af kumulative påvirkninger er der som udgangspunkt anvendt den hidtidige anvendte 
model for opgørelse af de kumulative påvirkninger. LFST har anmodet om, at black box data for den for-
gangne sæson skal anvendes i opgørelsen af den kumulative påvirkning. 
Desuden for blåmuslinger: ”DTU Aqua anmodes om at vurdere, om den ansøgte kvote er bæredygtig for 
bestanden i området. Såfremt en kvote på 10.000 tons ikke er bæredygtigt for bestanden, eller hvis denne 
kvote vil medføre for stor kumulativ arealpåvirkning, bedes DTU Aqua fastsætte en bæredygtig kvote som 
konsekvensvurderingen dermed skal tage udgangspunkt”. Minimumsdybdegrænse og ålegræskasser: ”Dybdegrænsen for fiskeri fastsættes til 5 meter. DTU Aqua 
bedes tilpasse minimumsdybdegrænsen og/eller udlægge ålegræskasser, såfremt beregning af den potentielle 
dybdegrænse ud fra sigtdybden resulterer i en potentiel dybdeudbredelse af ålegræs på større vanddybder 
end 5 meter”. 
For søstjernefiskeri anmodes om følgende: ”Arealpåvirkningen af det ansøgte søstjernefiskeri skal medtages 
i konsekvensvurderingen. Dybdegrænsen er fastsat til samme dybdegrænse, som for muslingefiskeriet”. 
Derudover har LFST anmodet om en vurdering af: ”om et fiskeri efter stillehavsøsters inden for Natura 2000 
området Løgstør Bredning vil kunne gennemføres i udpegede områder med tætte forekomster af stillehavs-
østers. DTU Aqua bedes angive, hvorvidt det vil være muligt at udpege sådanne områder. Fiskeri efter stille-
havsøsters i disse områder skal ikke medregnes i arealpåvirkningen, men skal opgøres separat”.  
Effekten af en gennemførelse af fiskeplanen analyseres i nærværende konsekvensanalyse i de tilfælde, hvor 
anmodningen fra LFST (Bilag 1) ikke modificerer fiskeplanen. 
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3.2 Forvaltningen af muslingefiskeriet  
Fiskeriet efter blåmuslinger i Limfjorden er reguleret af bekendtgørelse nr. 764 af 19/06/2017 og bekendtgø-
relse nr. 1475 af 01/12/2016. Udover de lovmæssige reguleringer har Ministeriet for Fødevarer, Landbrug og 
Fiskeri fastlagt en muslingepolitik, der blev offentliggjort primo juli 2013. Politikken bygger på, at muslinge-
produktion skal være bæredygtigt og leve op til EU’s miljødirektiver (Ministeriet for Fødevarer, Landbrug og 
2013). 
Muslingeskrab i Natura 2000 områder skal forvaltes efter følgende målsætninger: 
• Det skal være i overensstemmelse med Habitatdirektivets bestemmelser og irreversible ska-
der på stenrev skal undgås. 
• Forvaltningen skal være adaptiv og tage den bedst tilgængelige videnskabelige viden i an-
vendelse. 
• Der skal ske en videreudvikling af forvaltningen med fokus på arealpåvirkning. 
Ved en bedømmelse af effekten af skrabende redskaber i fiskeriet efter muslinger og østers i Natura 
2000 områder skal der tages udgangspunkt i arealpåvirkning af nøgleorganismerne ålegræs, makroal-
ger, blåmuslinger og bundfauna. 
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4 GENERELT OM LØGSTØR BREDNING 
Produktionsområde 32-34 og 36-39 i Løgstør Bredning er udpeget som Natura 2000 område. Der indgår 6 
fuglearter i udpegningsgrundlaget for fuglebeskyttelsesområdet F12 (Bilag 3), hvoraf det kun er hvinanden, 
der fouragerer på muslinger. I Habitatområdet (Bilag 4) indgår 5 marine naturtyper i udpegningsgrundlaget, 
herunder ”Lavvandede bugter og vige” (1160), ”Sandbanker” (1110), ”Rev” (1170), ”Mudder- og sandflader 
blottet ved ebbe” (1140) og ”Kystlaguner og strandsøer” (1150): med et areal på henholdsvis 269,8 km2, 25,9 
km2, 15,6 km2, 2,3 km2 og 29,3 km2 (Figur 2). Naturtypen ”Mudder- og sandflader blottet ved ebbe” (1140) 
og ” Kystlaguner og strandsøer” (1150) ligger på så lavt vand, at det vurderes, at det ikke påvirkes af muslin-
gefiskeri. Disse naturtyper inddrages derfor ikke i nærværende konsekvensvurdering. Naturtypen ”Rev” 
(1170) er kortlagt af Naturstyrelsen i 2012, hvor der er kortlagt flere stenrev og ét identificeret biogent rev 
bestående af hestemuslinger med associeret fauna samt flere mulige biogene rev (Miljøministeriet 2014), 
men en endelig verificering af alle revene mangler. I konsekvensvurderingen præsenteres en generel vurde-
ring af muslingefiskeri på biogene rev. 
 
 
Figur 2. Udbredelse af naturtyper-
ne: Større lavvandede bugter og 
vige (1160), Sandbanker med lav-
vandet vedvarende dække af hav-
vand (1110) og Mudder- og sand-
flader blottet ved ebbe (1140). 
Konsekvensvurderingen omfatter 
kun de to første naturtyper, samt 
naturtypen Rev (1170), hvis fulde 
udbredelse ikke er endeligt verifi-
ceret.  
 
 
 
Nedenfor præsenteres de data, der er tilgængelige for Natura 2000 området i Løgstør Bredning (N16). Data for 
blåmuslinger, ålegræs, makroalger og søstjerner baserer sig hovedsageligt på DTU Aquas egne data samt hi-
storiske data, mens miljøtilstandsdata primært er indsamlet fra åbne kilder fra Naturstyrelsens overvågning 
(NOVANA-programmet).   
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5 ÅLEGRÆS 
5.1 Baggrund for konsekvensvurderingens analyse af ålegræs 
Ålegræs anses for at være en nøgleorganisme både til at vurdere miljøtilstand og som habitatdannende orga-
nisme. Tætte bede af ålegræs danner i sig selv et habitat gennem den struktur som bladene danner og åle-
græshabitatet kan fungere som skjul for småfisk og fiskeyngel og som levested for en række associerede 
organismer. Derudover er tætte ålegræsbede kendetegnet ved høj produktivitet, en lav regenerering af næ-
ringssalte, da en del bliver lagret i rodstænglerne, og en reduktion af den fysiske/hydrodynamiske påvirkning 
af bunden (Flindt et al. 1999, Duarte 2000, Bergamasco et al. 2003, Marbá et al. 2006, Hansen & Reidenbach 
2012). Derudover anvendes ålegræssets dybdeudbredelse som indikator for miljøtilstand i relation til opfyl-
delse af Vandrammedirektivets målsætninger. Samlet er der således flere årsager til, at ålegræssets bevarelse 
er af betydning for miljøkvalitet i kystnære områder. 
Ålegræssets forekomst og tilstand påvirkes af en række forskellige faktorer. Kendte faktorer, der påvirker 
ålegræsset negativt, er eutrofiering generelt (Cardoso et al. 2004, Orth et al. 2006, Walker et al. 2006, Burk-
holder et al. 2007, Van Katwijk et al. 2011) og specifikt de afledte effekter som reduceret lysgennemtræng-
ning som følge af øget planktonproduktion (Borum 1985, Ralph et al. 2006) og iltsvind herunder forekomst 
af svovlbrinte (Pedersen et al. 2004), og især når der forekommer iltsvind i både vandsøjlen og i bunden. 
Andre eutrofieringsrelaterede forhold, der påvirker ålegræssets overlevelse og tilstand negativt, er tab af 
egnet substrat, der er tilstrækkelig fast til at kunne holde på frøspirede planter, eller forekomst af drivende 
makroalger, som enten kan rive nye skud op eller, ved tætte forekomster, kan føre til udskygning af det un-
derliggende ålegræs (Canal-Vergés et al. 2010, Valdemarsen et al. 2011 Rasmussen et al. 2012). Derudover 
kan temperaturstigninger (Greeve et al. 2003) og antropogen fysisk/mekanisk stress påvirke ålegræsset nega-
tivt. Fysisk/mekanisk stress kan forekomme fx i forbindelse med råstofudvinding eller ved fiskeri (se neden-
for), men kan ligeledes være biologisk afledt via aktivitet af bentisk makrofauna, såsom fx sandorm (Areni-
cola marina). Sandorm fouragerer i sedimentet og deres tilstedeværelse er især kritisk for ny- eller svagt-
etablerede ålegræsbede, hvor frø og spirer kan blive begravet, eller nye skud kan rives løs, som følge af 
sandormens aktivitet i sedimentet (Valdemarsen et al. 2011). 
Ålegræssets tilstand i Limfjorden er overordnet præget af mange års eutrofiering med de deraf afledte effek-
ter i form af reduceret lysgennemtrængning, øget forekomst af iltsvind og ændrede sedimentforhold, der har 
medført en betydelig tilbagegang i forekomsten sammenlignet med forholdene før ålegræssygen, der i sig 
selv reducerede udbredelsen af ålegræs i Limfjorden betydeligt (Krause-Jensen & Rasmussen 2009). En ana-
lyse af tilstanden i nyere tid har vist, at dybdegrænsen for ålegræssets udbredelse i Limfjorden i perioden fra 
1985-2003 faldt til ca. 2 m (Markager et al. 2006). Tilbagetrækningen af ålegræssets udbredelse til lavere 
vanddybder er i tråd med det generelle mønster for ålegræs i kystnære danske farvande i perioden 1889-
2007/2008, hvorimod der i den efterfølgende periode og frem til 2013 har været en væsentlig fremgang at 
spore for såvel den maksimale og den gennemsnitlige dybdegrænse (Rieman et al. 2016).   
Genetablering af ålegræs i forbindelse med nedsat miljøpåvirkning, fx i form af øget sigtdybde, foregår gen-
nem aseksuel, vegetativ vækst eller ved spredning af frø og frøbærende planter. Den vegetative formering 
gennem rodskud er den mest robuste måde og mest uafhængig af miljøforholdene, men er til gengæld en 
langsom proces med et spredningspotentiale af bede på <30 cm år-1 (Olesen & Sand-Jensen 1994). Spredning 
af frø og frøbærende planter kan potentielt hurtigere lede til etablering af nye bede, men er en mere tilfældig 
proces, der bl.a. vil være afhængig af lokale vandstrømme og vækstforhold på bunden. De frøspirede planter 
er desuden mere følsomme overfor både antropogen og naturlig påvirkning og har generelt en lav overlevel-
se. Fx er det beregnet, at spiringssuccessen af frø er i størrelsesordenen max. 5-10% i Chesapeake Bay (Orth 
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et al. 2006), mens overlevelse af frøspirede planter i forskellige områder er max. 10% (Churchill 1983, 
Hootsmans et al. 1987, Harrison 1993, Olesen & Sand-Jensen 1994, Olesen 1996, Valdemarsen et al. 2010). 
Endelig er det i Limfjorden beregnet, at det kræver min. 3-5 år efter de første planter er overlevet til en åle-
græsplet af bæredygtigt størrelse er etableret (Olesen & Sand-Jensen 1994). Samlet set er udbredelsen af 
ålegræs gennem kønnet formering en tilfældig proces med en tidshorisont på 5, 10 eller 20 år afhængigt af 
lokale forhold (Pedersen et al. 1999). Årsagerne til den ringe samlede succesrate for ålegræssets kønnede 
formering er ikke fuldt ud belyst, men forhold som ålegræssets almene tilstand og dækningsgrad, iltforhold, 
fysiske forstyrrelser samt lysforhold og temperatur har betydning. Anden forskning viser, at ålegræsset for-
trinsvis formerer sig vegetativt ved rodskydning på lavere dybder (0-2 m) og fortrinsvis seksuelt ved frø-
spredning på større dybder (Olesen et al. 2009). 
5.2  Potentielle effekter af fiskeri på ålegræs  
Effekten af skrabning efter muslinger kan deles i to typer af effekter: Direkte ved påvirkning af redskabet og 
indirekte som følge af resuspension af sediment. 
Direkte effekter: Muslingeskrab kan forårsage skade på bestande af ålegræs gennem fysisk påvirkning af 
både voksne planter, skud, frøspirede planter og frøpuljen (Vining 1978, Dayton et al. 1995, Barnette 2001, 
Morgan & Chuepagdee 2003). Skader på de voksne planter kan variere og bl.a. omfatte afrivning af blom-
sterstande, afrivning af blade fra rhizomerne og begravelse af planterne under sediment som vil lede til ned-
sat vækst og overlevelse (Street et al. 2005). Ved dybtgående redskaber kan der desuden forekomme skader 
på eller forstyrrelser af rhizom-systemet, som vil medføre dysfunktion af bladene og ultimativt planternes 
død (Jolley 1972, Tarnowski 2006). Der er ikke foretaget studier af effekter af den lette muslingeskraber på 
ålegræs. Et målrettet fiskeri med muslingeskraber i tætte ålegræsforekomster er imidlertid ikke særlig sand-
synligt. For det første er der i tætte ålegræsbede sjældent større forekomster af muslinger, effektiviteten af 
skraberen er endvidere meget lav i ålegræsbede og endelig vil der med udgangspunkt i LFSTs anmodning til 
DTU Aqua om grundlaget for konsekvensvurderingen for Løgstør Bredning ikke være sammenfald mellem 
fiskeriområder og tætte ålegræsforekomster.  
Bede af havgræsser, fx ålegræs, kan i et vist omfang regenerere sig efter skader forårsaget af fysiske forstyr-
relser. Mindre skader fx forårsaget af bådpropeller eller storme kan regenereres i løbet af uger til få måneder 
(Williams 1988), mens regenerering af mere omfattende eller gentagende skader vil tage længere tid, af-
hængigt af skadens omfang fra 2 år til dekader (Rasheed 1999, Dawes et al. 1997, Ærtebjerg et al. 2003). 
Lang regenereringstid vurderes især at være gældende i områder, hvor ålegræssets udbredelse og overlevelse 
i forvejen er udfordret af dårlig vandkvalitet, som det er tilfældet i Limfjorden (Neckles et al. 2005). For-
svinder ålegræsset helt fra et område er det ikke sikkert, at ålegræsset vender tilbage igen. Dette er observeret 
i flere danske kystnære områder, hvor ålegræsset på trods af en forbedring af vandkvaliteten og deraf følgen-
de større sigtdybder ikke er vendt tilbage (Carstensen & Krause-Jensen 2009). Årsagen hertil er endnu ikke 
endelig klarlagt og vil sandsynligvis variere afhængigt af lokale forhold. 
Effekten af skrabning på frø og frøspirede planter er mindre velstuderet og vil desuden være afhængig af 
redskab og hvor dybt dette går under skrabning. Hollænderskraberen er vurderet til at påvirke de øverste 0,2-
2 cm af havbunden (Dyekjær et al. 1995). Der er ingen dokumentation af dybdegang af den lette muslinge-
skraber og det er derfor ikke muligt præcist at forudsige effekterne af skrabning, men da den lette skraber 
vejer mindre og samler mindre bundmateriale, kan det antages, at den vil have en mindre påvirkning og mak-
simalt vil påvirke de samme dybder. Den kritiske dybde for succesfuld frøspiring er 5-6 cm og spiringen er 
størst i de øverste sedimentlag. Fjernelse af frø som følge af fiskeri vil fortynde frøpuljen og mindske sand-
synligheden for succesfuld spiring. Foreløbige studier gennemført af DSC og DTU Aqua viste ingen signifi-
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kante effekter af skrabning på frøpuljen, men resultatet er ikke entydigt, da forsøgsområdet i lighed med det 
meste af Limfjorden havde meget lav tæthed af frø og disse var heterogent fordelt. Der kan således ikke kon-
kluderes endegyldigt om effekter på frøpuljen på baggrund af eksisterende viden. Der er ligeledes meget 
begrænset viden om effekter på frøspirede planter, men da disse generelt har en meget lav grad af forankring 
i sedimentet, er det overvejende sandsynligt, at skrabning vil medføre omfattende eller total dødelighed af 
frøspirede planter. 
Der findes ingen studier af effekter af søstjernevod på ålegræs. Søstjernevoddet er et betydeligt lettere red-
skab uden en ramme, det skraber ikke på samme måde i bunden, og det er stort set kun den bagerste del af 
netposen, der har kontakt med bunden (Holtegaard et al. 2008). Redskabet må således forventes at gøre min-
dre skade på ålegræsset, men vil sandsynligvis skade frøspirede planter og nye skud, men ikke frøpuljen. 
Indirekte effekter: Indirekte effekter omfatter permanente forandringer af bundens struktur og effekter as-
socieret til resuspension herunder reduceret lysgennemtrængning samt frigivelse af næringssalte og ilt-
forbrugende materiale. Permanente skader i relation til ålegræs kan potentielt forekomme ved gentagende 
skrabning, der kan lede til ændringer i sedimentets kornstørrelsesfordeling (Mercaldo-Allen & Goldberg 
2011) således, at lette (mudder-) partikler dominerer i de øverste lag og dermed reducerer forankringsevnen 
for frøspirede planter samt øger risikoen for forøget naturlig resuspension ved vindhændelser. Karakteren og 
varigheden af sådanne potentielle effekter på sedimentets sammensætning vil afhænge af forstyrrelsens ka-
rakter og rekolonisering af infauna (Robinson et al. 2005). 
Sigtdybde er bestemmende for ålegræssets dybdeudbredelse (Olesen 1996) og skrabning kan på forskellig 
vis medvirke til lokalt at mindske vandets klarhed og dermed potentielt forringe levevilkårene for ålegræs og 
anden bundlevende vegetation. Muslingeskrab vil generere resuspension af sediment både ved selve skrab-
ningen (Riemann & Hoffman 1991, Dayton et al. 1995, Dyekjær et al. 1995, Johnson 2002, Morgan & Chu-
epagdee 2003, Rheault 2008, Mercaldo-Allen & Goldberg 2011) og efterfølgende ved skylning af skrabepo-
sen. Omfanget af resuspension vil imidlertid afhænge af redskabet. De fleste af de publicerede studier om 
emnet omhandler skrabeudstyr til nedgravede muslinger som sandmuslinger og hjertemuslinger og kun en-
kelte er udført på hollænderskraberen. Begge skrabere og især skrabere, der anvendes til nedgravede muslin-
ger, må forventes at medføre betydelig større resuspension end den lette muslingeskraber. Der er imidlertid 
ikke gennemført studier af resuspensionen ved brug af den lette muslingeskraber, så de refererede resultater 
vil derfor kun i et vist omfang være dækkende for et fiskeri i Løgstør Bredning som beskrevet i LFSTs bestil-
lingsskrivelse (Bilag 1). Ved brug af skrabere til nedgravede muslinger er der fundet en sky af resuspenderet 
materiale i 20-40 m fra det skrabede område (Manning 1957, Haven 1979, Manzi et al. 1985, Spencer 1997, 
Maier et al. 1998, Mercaldo-Allen & Goldberg 2011). For hollænderskraberen blev skyen af resuspenderet 
materiale på baggrund af målinger modelleret til at være på 0,055 km2 (Dyekjær & Hoffmann 1999), baseret 
på en spredning på ca. 25 m på hver side af skrabesporet og et skrab på 300 m. Problemet med denne under-
søgelse er imidlertid, at modellen ikke tager højde for vertikal fordeling af partikler i vandsøjlen og derfor 
sandsynligvis underestimerer den totale mængde sediment, der er blevet resuspenderet. Hvilke konsekvenser 
dette har for den modellerede spredning af sediment er det ikke umiddelbart muligt at bedømme. I alle studi-
er blev det vist, at skyen af resuspenderet materiale havde en kort levetid inde i det skrabede område i stør-
relsesordenen fra én til få timer (Riemann & Hoffmann 1991, Maier et al. 1998). Dette er forventeligt, da de 
tunge partikler hurtigt vil sedimentere ud i nærheden af skrabesporet, mens de lettere partikler vil blive ført 
med vandstrømmene ud af området (Godcharles 1971, Goodwin & Shaul 1980, Ruffin 1995). Spredningen 
af de lettere partikler vil afhænge af partikelsammensætningen, vanddybden og strømforholdene (Tarnowski 
2006, Mercaldo-Allen & Goldberg 2011). Studier af naturligt suspenderet partikulært materiale i Limfjorden 
har vist, at ved strømhastigheder på 10-15 cm sek-1, hvilket er i den højere ende i Limfjorden, vil det suspen-
derede materiale bevæge sig langs bunden ca. 600 m i løbet af omkring 2 timer før det sedimenterer igen. 
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Foreløbige studier udført af DTU Aqua har vist, at visse sedimenttyper fra Limfjorden ved resuspension kan 
forblive i vandsøjlen i op til 3-4 dage og lede til en spredning fra 300 m til 3,3 km. De foreløbige undersøgel-
ser gennemført af DTU Aqua viste, at en betydende effekt på lysforholdene, som følge af den kontinuerlige 
fortynding af det resuspenderede materiale, kun vil forekomme i en afstand af ca. 300 m fra skrabesporet. 
DTU Aqua arbejder pt. på at kvantificere betydningen af sedimentspredning yderligere, men forsøgene er 
ikke tilendebragt. Ved fiskeri i Løgstør Bredning er det påbudt at bruge den lette muslingeskraber. Undersø-
gelser har vist, at denne skraber fanger 50 % mindre mudder sammenlignet med hollænderskraberen (Ei-
gaard et al. 2011), hvilket ikke blot betyder betydelig mindre resuspension ved skylning, men sandsynligvis 
også vil medføre mindre resuspension under skrabningen. Der er dog ingen undersøgelser, der dokumenterer 
den præcise betydning af den lette skraber for resuspension.  
5.3  Data for ålegræs  
I starten af forrige århundrede undersøgte Ostenfeld og CGJ Petersen udbredelsen af ålegræs i danske far-
vande (Ostenfeld 1908). Disse undersøgelser viste, at ålegræsset i 1908 var udbredt ud til 3 favne, svarende 
til ca. 5,5 m dybde i Løgstør Bredning (Figur 3). Den beskrevne udbredelse kan i princippet betragtes som 
en upåvirket referencestatus for Løgstør Bredning, om end der skal tages forbehold for metoder og dybde-
opmålinger.  
I 1998/99 blev udbredelsen af ålegræs estimeret ved hjælp af flyfotos taget ved overflyvninger af Lim-
fjorden. Dybdeudbredelsen observeret her er angivet i Figur 3. Det skal bemærkes, at det kun er be-
voksninger af en vis tæthed og udbredelse, der kan ses på flyfotos. Ålegræsbevoksninger ved den mak-
simale dybdeudbredelse vil være spredte og tynde, og derfor vil brugen af flyfotos underestimere dyb-
degrænsen for ålegræs i et område. 
 
Figur 3. Historisk udbredelse af ålegræs baseret på undersøgelser af Ostenfeld (1908) (angivet med sort skravering). 
Endvidere er ålegræssets udbredelse i 1998/99 målt vha. flyfotos vist (Kilde: DMU, angivet med grønt). 
 
Figur 4 viser dybdeudbredelsen af ålegræs i Limfjorden, der i en årrække (1996-2016) er blevet moniteret 
via det nationale overvågningsprogram NOVANA på en række faste transekter (placering af transekter se 
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Figur 5). Den maksimale dybdegrænse for ålegræs i Løgstør Bredning i 2016 var henholdsvis 3,9, 3,6 og 0 
m på transekt 43, 16 og 12. Ålegræssets dybdegrænse har generelt været stigende i den nordlige del af bred-
ningen de senere år, om end der på transekt 43 har været væsentlig tilbagegang siden 2013. I den sydlige del 
af bredningen har ålegræssets dybdegrænse været fluktuerende siden 2000, og er helt forsvundet på begge 
transekter (12 og 32) efter 2008. Transekt 32 er ikke blevet moniteret siden 2008. Den dårlige tilstand i den 
sydlige del af bredningen skyldes formodentligt det hyppige iltsvind i denne del af fjorden, idet der ikke er 
blevet skrabet indenfor vanddybder <4 m de sidste syv år og indenfor 3 m de sidste 18 år. 
 
 
Figur 4. Dybdeudbredelse for ålegræs i Løgstør Bredning i peroden 1996-2016 på transekterne 12, 16, 32 og 43. Tran-
sekt 16 og 43 ligger i den nordlige del af Natura 2000 området. Transekt 12 og 32 ligger udenfor Natura 2000 området 
og transekt 32 er ikke blevet moniteret siden 2008. 
 
DTU Aqua har foretaget videomonitering af ålegræs i Løgstør Bredning siden 2009, hvor den maksimale 
dybdeudbredelse var 4 m. Hertil skal dog bemærkes, at der kun blev målt ud til 4 m dybde og at ålegræsset 
med nogen sandsynlighed også forekom på større vanddybder (Poulsen et al. 2010). I 2012 blev videomoni-
teringerne udvidet yderligere til at inkludere 44 transekter med hver af 6 dybder: 1, 2, 3, 4, 5 og 6 m og i 
2013 blev transekterne endnu en gang udvidet til at også omfatte dybder helt ud til den maksimale dybde på 
11 m. Videomonitering af ålegræs for 2016 inkluderer i alt 249 stationer fordelt på 44 transekter og omfatter 
vanddybder på 1-6 m. På hver dybde langs transektet blev en videoslæde monteret med et HD videokamera 
trukket ca. 90 m parallelt med kysten langs dybdekonturen. Efterfølgende blev videooptagelserne analyseret 
og kategoriseret for tilstedeværelse af ålegræs i følgende kategorier: 3) tætte sammenhængende ålegræsbede, 
2) mindre spredte bede og 1) enkeltstående frøspirede planter. Efterfølgende er data blevet analyseret såle-
des, at områder med ålegræs er kortlagt via interpolation vha. ”spline with barriers technique” i ArcGIS. 
Denne type interpolation blev valgt, idet det antages, at stationer på samme dybde har flere ligheder end sta-
tioner med forskellige dybder, hvilket understøttes af videoobservationer (for yderligere detaljer se Canal-
Vergés & Petersen 2015). I Figur 5 er sammenhængende bede vist med mørkegrønt og klumpede forekom-
ster med lysere grønt. Enkeltstående frøspirede planter er udelukkende vist som punkter (gule), da deres 
overlevelse er meget begrænset og svær at forudsige. Forekomst af frøspirede planter indgår dog i den mak-
simale dybdeudbredelse af ålegræs i Løgstør Bredning. 
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Figur 5. Forekomsten af ålegræs på 44 transekter i Løgstør Bredning i 2016, hver bestående af 1-6 positioner på vand-
dybderne 1, 2, 3, 4, 5 og 6 m. Der er foretaget interpolation mellem de enkelte positioner i hvert transekt for forekomst 
2 (mindre bede) og 3 (tætte bede), men ikke 1 (enkeltstående frøspirede planter). Dybdekurverne er angivet med blå 
nuancer i 1 m intervaller. For hver position blev der moniteret ca. 90 m havbund. Billedbredden på videokameraet var 
ca. 50 cm. Blå og sorte kors viser henholdsvis DCE´s CTD- og ålegræsstationer. 
På 1, 2 og 3 m vanddybde blev der observeret ålegræs i en af de tre kategorier på henholdsvis 15%, 9% og 
17% af transekterne. På stationerne med vanddybder større end 3 m, blev der ikke observeret ålegræs, mod-
sat tilsvarende undersøgelse i 2013, hvor der blev observeret enkeltstående frøspirede planter ud til 6 m. 
Maksimal dybdeudbredelse af ålegræs er følgelig 3 m, om end det bør understreges at udbredelsen her om-
fatter både mindre og større sammenhængende bede og ikke blot enkeltstående frøspirede planter. Generelt 
er ålegræssets udbredelse i Løgstør Bredning begrænset til relativt få og relativt afgrænsede områder. 
Tætte bestande af ålegræs (dækningsgrad 3) fandtes i flere spredte områder i bredningen; dels i den nordlige 
del af bredningen og ved Livø Tap, men også på nordsiden af Fur og flere steder langs den vestlige del af 
bredningen. I forhold til 2013 er der observeret nye forekomster af ålegræs på nordsiden af Fur (transekt 30, 
32) og i området omkring Ejerslev Røn (transekt 32). 
DTU Aquas omfattende undersøgelser af ålegræs blev foretaget i maj-juni 2016. Store dele af ålegræsbe-
standen dør i løbet af efteråret og vinteren i danske kystområder, kun ålegræsforekomster >1 m2 har en god 
chance for at overleve til det følgende år (Pedersen et al. 1999). Det følgende forår vil ålegræsset skyde igen 
fra frø og brede sig fra det overlevende ålegræs ved vegetativ formering. Ålegræssets arealmæssige udbre-
delse i Løgstør Bredning vil derfor fortrinsvis bestå af nyrekrutterede ålegræsskud. Ålegræsbestanden i bred-
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ningen er sårbar på grund af de meget få etablerede, overvintrende bestande, som kan producere frø, hvorfra 
en nyrekruttering til og gen-etablering af bestanden i bredningen kan ske. 
På baggrund af den omfattende kortlægning af makroalger (afsnit 6) og ålegræs i Løgstør Bredning siden 
2009, har DTU Aqua medvirket til udviklingen af en model til at vurdere potentialet for ålegræssets re-
koloniseringen i bredningen (Canal-Vergés et al. 2016). Modellen baseres på 9 miljøparametre, der hver 
udgør et lag i en vægtet overlay model (ArcGIS). Parametrene omhandler miljømæssige faktorer, der er ud-
slagsgivende for ålegræssets etablering, såsom sedimentets stabilitet, lys- og iltforhold, samt tilstedeværelsen 
af makroalger, sandorm og ålegræs. Disse kategoriseres 1-5, og repræsenterer forhold gående fra meget dår-
lige til optimale for ålegræssets vækst og udbredelse (For yderligere detaljer henvises til Canal-Vergés et al. 
2016 og Flindt et al. 2016). En parameter, der ikke er inkluderet i modellen, grundet manglende pålideligt 
datagrundlag, er nedslag af muslingeyngel. DTU Aqua vurderer, at konkurrencen om plads fra muslingeyn-
gel kan påvirke udbredelsen af ålegræs, hvor forekomsten af muslingeyngel er høj som fx i Lovns Bredning, 
og dette bør medtages ved tolkning af modelresultaterne.  
Modellen resulterer i dels kort over ålegræssets mulighed for re-kolonisering ved vegetativ vækst (eller al-
ternativt ved transplantation af voksne planter), og dels i kort over ålegræssets mulighed for re-kolonisering 
ved frøspredning, hvori der endvidere tages højde for en højere følsomhed hos frøspirede planter overfor 
visse miljømæssige parametre (Figur 6). Indenfor Natura 2000 området i Løgstør Bredning blev der dog ikke 
fundet egnede områder for ålegræssets mulighed for kolonisering via frøspredning.  
Modelresultaterne for ålegræssets mulighed for kolonisering i Løgstør Bredning via vegetativ vækst stemmer 
nogenlunde overens med de af DTU Aqua observerede forekomster (Figur 5), om end modellen underesti-
merer i enkelte områder omkring Livø Tap (transekt 27-29) og Feggeklit (transekt 39-40). Disse enkelte af-
vigelser mellem modelresultaterne og de observerede forekomster understreger at modellen i et vist omfang 
skal justeres til også at forudsige forekomster af ålegræs på især på helt lavt vand (1 m). DTU Aqua vil frem-
adrettet justere modellen, så forudsigelserne forbedres yderligere. 
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Figur 6. Modellering af ålegræssets mulighed for re-kolonisering i Løgstør Bredning ved henholdsvis vegetativ spred-
ning (eller alternativt ved transplantation af voksne planter). Modellen er baseret på i alt 9 miljøparametre, der er ud-
slagsgivende for ålegræssets etablering. Mørkegrønne og lysegrønne områder markerer områder, der er henholdsvis 
optimale og gode for ålegræssets etablering.   
 
5.4 Sigtedybde og udbredelse af ålegræs  
Siden slutningen af 1970’erne er sigtdybden i Limfjorden blevet målt på faste stationer i forbindelse med den 
nationale overvågning NOVANA. Af disse ligger én station (Nr. 3708-1) inden for Natura 2000 området i 
Løgstør Bredning, hvorfra der findes målinger af sigtdybden siden 1982. Sigtdybden varierer i løbet af året, 
med den højeste sigtbarhed i vintermånederne og den laveste i forårsmånederne. Figur 7 viser den gennem-
snitlige sigtdybde i perioden 1996-2016 fra marts til oktober, som svarer til vækstperioden for ålegræs og 
makroalger, og derfor har sigtdybden i den periode betydning for væksten af ålegræs (Nielsen et al. 2002).  
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Figur 7. Den gennemsnitlige 
sigtdybde (±2 S.E) i perioden 
marts-oktober ved målestation 
3708-1 i perioden 1996-2017. 
Gennemsnittet er beregnet ud 
fra målinger foretaget hver 
måned over hele året (n = 8-35 
per år). For 2017 er målinger fra 
marts til maj (n = 6) medtaget  
 
 
Sigtdybden i perioden 1996-2016 svinger mellem 2,9 og 5,3 m (Figur 7). Sigtdybden i 2016 var 3,6 m. I 
2017 har DTU Aqua medtaget data fra marts til maj måned. Den gennemsnitlige sigtdybde fra marts til maj i 
2017 er 4,8±1,2 m (gennemsnit ± standardafvigelse).  
Flere modeller baseret på empiriske analyser i en række kystområder, herunder Limfjorden, har vist en sam-
menhæng mellem sigtdybden og dybdegrænsen for ålegræs (Krause-Jensen et al. 2008, Nielsen et al. 2002). 
På baggrund af en gennemgang af modellerne og sammenligning med observerede dybdegrænser er der til 
denne analyse valgt en model udviklet af Nielsen et al. (2002) baseret på et meget stort datamateriale fra 
hovedsageligt fjorde og andre lukkede vandområder. Sigtdybden beregnes hos Nielsen et al. (2002) som et 
gennemsnit for de måneder, hvor ålegræsset vokser (marts til oktober). 
Dybdegrænse (m) = 0,339 (±0,611) + 0,786 (±0,126) * sigtdybde (m), (R2 = 0,606) 
± angiver standardafvigelsen på parametrene i formelen (Nielsen et al. 2002). 
Sigtdybden målt i 2016 var i Løgstør Bredning i gennemsnit 3,6 m, mens den for 2017 er 4,8 m i perioden 
marts til maj. På baggrund af disse to sigtdybder kan den maksimale dybdeudbredelse for ålegræs beregnes 
til hhv. 3,2 og 4,1 m i 2016 og 2017 ved at bruge ovenstående model (Tabel 1). Den observerede, maksimale 
udbredelse i 2016 for levende ålegræs var 3,9 m ifølge NOVANA-overvågningen og 3 m i DTU Aquas un-
dersøgelser. 
 
Tabel 1. Estimerede og observerede dybdegrænser for ålegræs i Løgstør Bredning i perioden 2010-2016. Sigtdybden 
er beregnet som gennemsnittet for ålegræssets vækstperiode (marts-oktober, Nielsen et al. (2002)). Sigtdybderne for 
2010-2016 er beregnet på baggrund af sigtdybdedata fra Naturcenter Vestjylland og de med * markerede værdier er 
beregnet for perioden marts-maj 2017. De observerede dybdegrænser er fra observationer på hhv. NOVANA transekter 
og DTU Aquas transekter. ** I 2010 moniterede DTU Aqua kun ud til 5 m. 
Potentiel dybdegrænse (m) 2010 2011 2012 2013 2014 2015 2016 2017 
Sigtdybde (m) 4,1 3,9 4,5 3,3 2,9 4,6 3,6 4,8* 
Observeret dybdegrænse NST (m) 3,9 4,1 4,3 4,6 4,2 4,2 3,9 - 
Observeret dybdegrænse DTU Aqua (m) 5**  5 6 5 4 3 - 
Model-estimeret dybdegrænse (m) 3,6 3,4 3,9 2,9 2,6 4,0 3,2 4,1* 
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Der har været rejst diskussion af anvendeligheden af dybdegrænser estimeret ved hjælp af empiriske relatio-
ner som ovennævnte. Relationerne har vist sig kun i begrænset omfang at afspejle forholdene, når miljøfor-
holdene forbedres som følge af reducerede tilførsler af næringssalte (Naturstyrelsen 2011). Således fandt 
Carstensen & Krause-Jensen (2012) ingen entydig sammenhæng i 20 danske, kystnære områder mellem 
ændringer i sigtdybde og ændringer i ålegræssets maksimale dybdeudbredelse. Dette har fået Naturstyrelsen 
til at konkludere, at ålegræsværktøjet ikke er anvendeligt til at vurdere reetablering af ålegræs (Naturstyrel-
sen 2011). De modelberegnede dybdegrænser vil således ikke i sig selv kunne bruges til at forudsige åle-
græssets dybdeudbredelse. Endvidere har de observerede dybdegrænser i de fleste år været større end de 
modelestimerede (Tabel 1). 
5.5 Konsekvensvurdering af fiskeriets påvirkning af ålegræs  
Ålegræskasser, hvor alt fiskeri er forbudt, kan være et egnet middel til at beskytte sammenhængende bestan-
de af ålegræs. På baggrund af analyserne af ålegræssets udbredelse og modelresultaterne har DTU Aqua 
fastlagt 6 sammenhængende områder, hvor der er forekomst af ålegræs i spredte bede med en tilhørende 300 
m bufferzone omkring bedene indenfor natura 2000 området (A1-6). Heraf ligger to af områderne indenfor 
det lukkede områder, og er derfor ikke angivet med koordinater, men markeret på Figur 8. Ligeledes er ko-
ordinaterne for ålegræskasserne udenfor Natura 2000 området (B1-3) ikke angivet med koordinater, men kun 
ses på Figur 8. Kasserne er valgt på baggrund af de af DTU Aqua observerede forekomster og modelanalyser 
og som sammenhængende områder uanset dybdegrænser, hvorfor bedene forekommer spredt indenfor hver 
kasse. Herved sikres det, at der gives mulighed for ålegræssets sammenhængende udbredelse. Bufferzonen 
på 300 m fra bedene er valgt på baggrund af studier af sedimentspredning i forbindelse med fiskeri. Der er 
ved ålegræskassernes udformning ikke i alle tilfælde taget hensyn til forekomst af enkelte frøspirede planter, 
da disse generelt har meget ringe chance for overlevelse Koordinaterne til de foreslåede ålegræskasser findes 
i bilag 5. 
 
Figur 8. Forslag til placering af 6 ålegræskasser indenfor Natura 2000 området (A1-6) i Løgstør Bredning samt 3 åle-
græskasser (B1-3) udenfor Natura 2000 området er ligeledes angivet. 
22 
 
DTU Aqua vurderer, at et fiskeri med muslingeskraber samt med søstjernevod i Løgstør Bredning på vand-
dybder >5 m og udenfor de angivne ålegræskasser ikke vil påvirke ålegræssets aktuelle eller potentielle ud-
bredelse i habitatområde H16. Muslingeskrab indenfor ålegræssets observerede og estimerede dybdeudbre-
delse vil ikke forekomme, og fiskeriet vil ikke begrænse ålegræssets arealmæssige udbredelse eller forringe 
ålegræssets mulighed for at forøge sin dybdeudbredelse i habitatområdet, da der i de tilladte fiskeområder 
ikke forekommer tætte bede af ålegræs, og ikke kan forventes succesfuld overlevelse af enkelte frøspirede 
planter. På baggrund af eksisterende viden om resuspension i forbindelse med fiskeriet kan det endvidere 
forventes, at et fiskeri ikke vil lede til en betydende udskygning af ålegræsset. Denne konklusion er baseret 
på implementering af de generelle krav til fiskeriet som specificeret i LFSTs anmodning om brug af den lette 
skraber, max. 15 fartøjer ad gangen i hvert fiskeområde og at ålegræsset beskyttes mod fiskeri af blåmuslin-
ger og søstjerner i seks områder (ålegræskasserne) samt udenfor ålegræskasserne på vanddybder >5 m. 
DTU Aqua vurderer, at der med de meget omfattende transektstudier af ålegræs gennemført i Løgstør Bred-
ning siden 2009 er et solidt datagrundlag for konsekvensvurderingen i forhold til potentiel påvirkning af 
ålegræsset som følge af fiskeplanens forslag til fiskeri. Resultaterne fra transektundersøgelsen i 2016 er stort 
set sammenfaldende med tidligere undersøgelser gennemført af DTU Aqua med samme metode, om end 
dybdeudbredelsen for enkeltstående frøspirede planter er reduceret fra 6 m til 3 m i perioden 2013 til 2016. 
Desuden er der fundet ålegræs bede i to områder, hvor det ikke tidligere har været observeret (Nordfur og 
Ejerslev Røn). De omfattende undersøgelser giver et mere detaljeret billede end data fra det nationale over-
vågningsprogram, der udelukkende undersøger ålegræssets udbredelse på få transekter. Det er derfor DTU 
Aquas vurdering, at konsekvensvurderingen i relation til ålegræs er forbundet med en forholdsvis lille usik-
kerhed, der dog ikke kan opgøres kvantitativt på en videnskabelig holdbar måde.  
Fiskeri efter søstjerner vil anvende et søstjernevod. Der er ved videooptagelser observeret resuspension un-
der brug af voddet (Holtegaard et al. 2008), men af betydeligt mindre omfang end ved fiskeri med muslinge-
skraber. Resuspensionen ved brug at søstjernevoddet er ikke kvantificeret, men redskabet er lettere, har ingen 
metalramme og går ikke ned i bunden.  
Opfiskning af op til 10.000 t blåmuslinger vurderes ikke at have betydning for sigtdybden i habitatområde 
H16, da fiskeriet primært vil foregå i områder med store tætheder af muslinger, hvor en udtynding kan 
fremme udnyttelsen af muslingernes filtrationspotentiale. Det vurderes, at variation i forhold til muslingebe-
standens udvikling (rekruttering, vækst og overlevelse) vil være af større betydning end fiskeriets fjernelse af 
muslinger ved den nuværende muslingebestand i Løgstør Bredning. 
I forbindelse med fiskeri vil der ske en resuspension af sediment. DTU Aqua vurderer, at blåmuslingefiskeri-
et ikke vil reducere sigtdybden væsentligt i sommerperioden. Landbrugs- og Fiskeristyresen har siden 2011 
påbudt anvendelse af den lette skraber til muslingefiskeri, som reducerer resuspensionen i forbindelse med 
fiskeriet i forhold til fiskeri med hollænderskraberen.  
Det er DTU Aquas vurdering, at opfiskning af op til 4.000 t søstjerner ikke vil medføre en resuspension af 
sedimentet i et omfang, der vil påvirke sigtdybden i Løgstør Bredning. 
Disse konklusioner er behæftet med nogen usikkerhed, da resuspensionen i forbindelse med den lette mus-
lingeskraber og søstjernevoddet ikke er tilstrækkeligt kvantificeret. Imidlertid vil begge redskaber med over-
vejende sandsynlighed medføre en betydelig mindre resuspension end hollænderskraberen.  
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6 MAKROALGER  
6.1 Baggrund for konsekvensvurderingens analyse af makroalger 
Makroalger er som ålegræs at betragte som nøgleorganismer i et økosystem, fordi de både skaber struktur, og 
dermed habitat, og kan være føde for højere trofiske niveauer. Fysiologiske, funktionelle og økologiske for-
skelle mellem makroalgearter er primært relateret til deres størrelse, form og strukturelle kompleksitet (Niel-
sen et al. 2004). Derfor vil forskellige makroalgearter danne forskellige former for habitater med varierende 
kompleksitet. Som følge af denne forskel mellem makroalger er det blevet foreslået at disse deles i funktio-
nelle grupper, når deres funktion og forekomst bliver analyseret (Rubal et al. 2011, Veiga et al. 2012). I tætte 
forekomster af store oprette brunalger som fx savtang (Fucus serratus) er der således fundet en stor biodiver-
sitet af både epifytiske arter (130 arter) og associeret mobil fauna (127 arter) svarende til diversiteten i bede 
af ålegræs (Frederiksen et al. 2005). Tilstedeværelse og diversitet af makroalger varierer med flere forhold 
herunder tilgængeligt egnet substrat, fortrinsvis større sten, lysintensitet og dermed vanddybde, salinitet og 
graden af fysisk stress (Sand-Jensen & Borum 1991, Middelboe et al. 1998). Eutrofiering i form af antropo-
gen tilførsel af næringssalte er vist at medføre reduktion i biomasse og diversitet af langsomt voksende ma-
kroalger og vil i stedet lede til fremvækst af planktonalger og opportunistiske, ikke-fastsiddende makroalger 
(Nielsen et al. 2004, Middelboe & Sand-Jensen 2000). 
En række makroalgearter er karakteriseret ved at være opportunistiske og er typisk enten ikke-fastsiddende, 
drivende grønalger som søsalat (Ulva lactuca) og krølhårstang (Chaetomorpha linum), eller epifytiske ma-
kroalger, der sætter sig på fx ålegræsblade. Opportunistiske arter er kendetegnet ved højt indhold af nærings-
salte, høje vækstrater, hurtig omsætning, lave regenerationstider og effektiv lysudnyttelse/lave lyskrav og 
består næsten udelukkende af aktivt fotosyntetisk væv og ved rigelige næringsmængder opnår de hurtigt en 
stor biomasse og kan potentielt udskygge øvrige arter (Valiella 1997, Geertz-Hansen et al. 1993, Salomonsen 
et al. 1997, Bergamasco et al. 2003, Nielsen et al. 2002). I eutrofierede områder som Limfjorden vil opportu-
nistiske makroalger derfor have en konkurrencemæssig fordel i sammenligning med fastsiddende, ikke-
opportunistiske arter (Carstensen et al. 2008). De ikke-fastsiddende opportunister kan drive med strømmen 
og vil ofte blive samlet i områder med relativt strømlæ, hvor de kan danne meget tætte forekomster, der ud-
skygger al anden bentisk vegetation og leder til lokale områder med iltsvind i forbindelse med nedbrydning 
af algemåtterne. Yderligere kan drivende makroalger skabe resuspension og fysisk/mekaniske skader på 
anden bentisk vegetation som fx ålegræs (Canal-Verges et al. 2010, Holmer et al. 2010, Valdemarsen et al. 
2010, Höffle et al. 2012).  
Det er vist, at fjernelse af opportunistiske alger kan medvirke til at reducere tilgængeligheden af næringssalte 
og forebygge udviklingen af iltsvind (Cuomo et al 1995, Troell et al 1999, Mai et al 2010). I en del områder 
bliver der som konsekvens heraf gjort en aktiv indsats for at fjerne disse alger. Det gælder fx i Bretagne, 
Sverige, Venedig lagunen og Florida (Mazé et al. 1993, Cuomo et al. 1995, Charlier et al. 2008), men også i 
Danmark i et nyere initiativ fra Solrød kommune, hvor man fjerner opblomstrende makroalger fra Køge Bugt 
og anvender i produktion af biogas. Modsat er ikke-opportunistiske, fastsiddende arter kendetegnet ved høj 
grad af strukturelt væv, lavere omsætningshastigheder og oplagring af næringssalte i vævet, og de styrker 
generelt set iltproduktionen i de områder de forekommer og tilbyder 3D strukturer, der kan fungere som ha-
bitater. 
Butblæret sargassotang (Sagassum muticum) kan være en potentiel trussel mod habitater og arter. Som ud-
gangspunkt skal arten derfor fjernes fra habitatet og fiskeriet kan evt. bidrage i denne sammenhæng. I Løg-
stør Bredning blev der i de detaljerede studier i 2016 fundet sargassotang på 90% af transekterne og sargas-
sotang er derved en meget betydende komponent i bredningens makroalgesamfund.  
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Det er tidligere vist, at sargassotang kan være hjemsted for en forøget biodiversitet af hjemmehørende fauna-
arter (Buschbaum et al. 2006, Polte & Buschbaum 2008), hvorimod der i et nyere studie blev fundet en re-
duktion i artsrigdommen i den tilknyttede fauna (Salvaterra et al. 2013). Andre resultater har vist forskellig 
artssammensætning for sargassotang og andre oprejste brunalger, omend forskellen ikke blev anset for væ-
sentlig (Engelen et al. 2013). Wernberg et al. (2000) viste på den anden side, at sargassotang i Limfjorden 
kan udkonkurrere den hjemmehørende skulpetang (Halidrys siliquosa). Andre har ligeledes fundet negative 
effekter af sargassotang i form af nedgang af hjemmehørende arter af brun- og rødalger i tætte bestande af 
sargassotang som følge af udskygning (Britton-Simmons 2004). Den økologiske effekt af sargassotang kan 
således både være en trussel mod den hjemmehørende bestand af fastsiddende makroalger og være et alterna-
tivt habitat/3D struktur med tilsvarende funktioner som hjemmehørende makroalger. Mere forskning er nød-
vendig for at kunne afdække disse forhold. DTU Aqua tager i konsekvensvurdering af trusler mod makroal-
ger ved fiskeri i Løgstør Bredning udgangspunkt i fastsiddende, ikke-invasive og ikke-opportunistiske ma-
kroalger. 
Flere studier har undersøgt genetableringstiden for makroalger på renskrabede flader (se fx referencer i Møh-
lenberg et al. 2008). Petraitis & Methratta (2006) ryddede et stort antal flader af forskellig størrelse langs en 
klippekyst udfor Maine, USA og fulgte koloniseringen af fladerne. De fandt, at enten alger, rurer eller mus-
linger koloniserede fladerne og foreslog derfor, at der findes flere typer af (stabile) samfund, der kan etablere 
sig på sådanne overflader i lavvandede områder, ligesom det er vist, at genetableringen vil afhænge af sam-
mensætningen af det fjernede makroalgesamfund (Wade 1993). Lignende observationer er gjort i danske 
farvande. Majland (2005) fulgte algekoloniseringen på en ny ydermole ved Århus Havn. Den nye mole var i 
kontakt med den gamle mole, som derved kunne fungere som kolonisator af alger til det nye område. Det tog 
2-3 år, før der var etableret et samfund af opportunistiske makroalger med spredte flerårige alger. Laminaria 
kom først til efter det 3. år, og på dette tidspunkt udgjorde algebiomassen i gennemsnit ca. 400 g tørstof m-2. 
På den (9 år) gamle mole var algebiomassen væsentligt højere: ca. 1400 g tørvægt m-2. I modsætning til 
ydermolen ved Århus Havn blev der på en ny mole ved Grenå Havn ikke observeret algevækst 3-4 år efter, 
at molen var etableret, og her var molen domineret af rurer (Møhlenberg et al. 2008, Karsten Dahl, pers. 
com.). I den vestlige Østersø ud for Rostock, hvor både natursten og fire forskellige kunstige rev elementer 
blev placeret på 11 m dybde, var der det første år efter etableringen opbygget en biomasse af makroalger på 
ca. 30 g tørvægt m-2, mens der efter to år blev målt en biomasse på ca. 100 g tørvægt m-2 og dækningsgrader 
mellem 50 og 90% (Schubert & Schygula, 2006). Samtidigt reduceredes dækningsgraden af epifauna, især 
blåmuslinger, som dominerede efter det første år. Genetableringen vil givetvis afhænge af graden af forstyr-
relse, de fysiske karakteristika af habitatet og sammensætningen af fauna og flora i området (Northeast Regi-
on EFHSC 2002). Normal praksis for muslingefiskeri i Limfjorden med 2-3 års intervaller mellem genbesøg 
vil således kunne give mulighed for genetablering dog afhængigt af den aktuelle artssammensætning (Wat-
ling & Norse 1998). Imidlertid vil tab af strukturerende elementer medføre en langsommere genetablering 
(Watling & Norse 1998). Dertil kommer, at hvis rodfæstet vegetation og flerårige alger forsvinder, kan der 
ske et systemskifte i retning af opportunistiske arter. 
På baggrund af det eksisterende datamateriale vurderer DTU Aqua, at det tager ca. 5 år at genopbygge en høj 
permanent biomasse af makroalger på større vanddybde, hvor lysforholdene ikke er optimale. Makroalgerne 
er desuden i konkurrence om substratet med blåmuslinger samt rurer og det er derfor ikke givet, at substratet 
i sidste ende bliver koloniseret af makroalger. Makroalgerne konkurrerer desuden om det faste substrat med 
den invasive sargassotang. Fjernelse af substrat vil permanent forhindre genetableringen. 
25 
 
6.2 Potentielle effekter af fiskeri på makroalger 
Effekter af fiskeri med muslingeskraber eller søstjernevod på makroalgesamfundene vil være af samme ka-
rakter som effekter på ålegræs og kan som for ålegræs deles op i direkte og indirekte effekter. Nedenfor er 
der primært fokus på de effekter, der er specifikke for makroalgerne. 
Direkte effekter: De direkte effekter kan yderligere deles i to: tab af biomasse af makroalger ved bortskrab-
ning eller tab af substrat og dermed levested. Muslingeskrab i områder med makroalger medfører bifangst og 
afskrabning af makroalgerne. Muslingeskrab på eksisterende bestande af makroalger reducerer derfor be-
standens tæthed og fjerner som minimum dele af bestanden. Hele bestanden kan fjernes i det skrabede områ-
de, specielt i områder med spredt, tynd makroalgebevoksning, og hvis samme område skrabes gentagende 
gange. Et fiskeri på tætte eller større forekomster af makroalger er imidlertid ikke sandsynligt, da disse pri-
mært findes på større sten og sammenhængende stenrev. I disse områder foregår der af flere årsager ikke 
fiskeri efter muslinger, bl.a. fordi der her er meget få muslinger og redskaberne ikke kan fiske i stenede om-
råder. 
Der foreligger ikke systematiske undersøgelser af søstjernevoddets effekt på makroalger, men nye undersø-
gelser af bifangst har ikke kunnet påvise betydende effekter af voddet på makroalger (Petersen et al. 2016b). 
Det er dog en forudsætning, at der under fiskeriet ikke fanges større sten med påhæftede makroalger. Det er 
imidlertid usandsynligt at der vil forekomme et fiskeri efter søstjerner i områder med større sten, da disse kan 
ødelægge udstyret og der i sådanne områder oftest ikke er mange muslinger. Voddets påvirkning af makroal-
ger vurderes derved at være begrænset.   
Ved muslingeskrab fjernes fast substrat i form af sten og skaller. Tab af substrat kan være permanent, hvis 
det fx drejer sig om større sten, men kan også være midlertidigt, hvis det drejer sig om biogene substrater 
som muslingeskaller. Makroalger er afhængige af forekomsten af fast substrat, idet makroalger kun fasthæf-
ter sig på fast underlag. Fjernelse af faste substrater indenfor dybder, der har lys nok til at understøtte makro-
alger, vil derfor potentielt reducere mængden af bundvegetation. Den kvantitative betydning heraf kan ikke 
vurderes uden opgørelse af den relative forekomst af faste substrater. Sammensætningen af det faste substrat 
har imidlertid betydning for makroalgesamfundene. Det er således vist, at makroalger fæstnet til mindre sten 
eller skaller kan bringes i drift, når algerne når en given størrelse, og drive enten ind i ålegræsbede, hvor de 
gør skade på ålegræsbestanden eller ud på dybere vand, hvor algerne potentielt kan blive lysbegrænsede 
(Canal-Vergés et al. 2010). Fiskeriet er pålagt at genudlægge sten ≥2 kg i området de er fisket, hvilket vil 
reducere risikoen for permanent fjernelse af optimale substrater.  
Fjernelse af dele af den flerårige, fastsiddende makroalgebestanden kan potentielt give hurtigtvoksende 
makroalgearter (herunder invasive arter) og planktonalger en konkurrencemæssig fordel, og dermed medføre 
et mere ustabilt økosystem. Der er ikke betydende forekomster af ikke-fastsiddende makroalger i Løgstør 
Bredning, men med den svage forekomst af ålegræs og de generelt høje koncentrationer af planktonalger, 
domineres primærproduktionen i bredningen af arter med hurtig regenerering og lille oplagring af 
næringssalte. Årsagen til den dominerende forekomst af den invasive sargassotang i Løgstør Bredning er 
ikke kendt og det kan ikke udelukkes, at fiskeriet kan have været en medvirkende årsag. 
DTU Aqua vurderer, at ikke-fastsiddende, et-årige opportunistiske arter som søsalat og krølhårstang kun i 
mindre grad vil blive påvirket af fiskeri. Disse arter har en meget lav forekomst i Løgstør Bredning, bliver 
ikke på tilsvarende vis som de fastsiddende fjernet ved fiskeri og har en betydeligt lavere genetableringstid, 
der gør det muligt indenfor ganske få uger at genetablere en evt. påvirket bestand. Invasive arter som sargas-
sotang er i princippet at betragte som en trussel mod habitatet, da de konkurrerer med den naturlige bestand 
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af fastsiddende alger om ledigt substrat. Det er derfor ikke klart om en negativ fiskerieffekt på sargassotang 
strider mod udpegningsgrundlaget eller understøtter det. 
Indirekte effekter: Makroalgernes udbredelse og vækst er afhængig af mængden af lys, der når bunden. 
Dermed er sigtdybden en vigtig parameter for udviklingen af makroalgesamfund. Muslingeskrab og fiskeri 
efter søstjerner medfører resuspension, og kan dermed lokalt reducere lysgennemtrængningen og reducere 
makroalgernes vækstbetingelser. Derudover er der potentiel risiko for, at det resuspenderede materiale kan 
sedimentere på makroalgerne, hvilket er vist kan have negative effekter på væksten (Lyngby & Mortensen 
1996).  
6.3 Data for makroalger 
Der foreligger ikke historiske data for makroalgernes maksimale dybdeudbredelse i Løgstør Bredning. I 
nyere tid er dybdegrænsen for makroalgerne heller ikke blevet moniteret. I perioden 1988-2016 er dæk-
ningsprocenten for de observerede makroalgearter blevet moniteret i det nationale overvågningsprogram 
NOVANA, men kun ud til en forudbestemt dybde, hvorfor den maksimale dybdegrænse for makroalgearter-
ne heller ikke i denne periode er blevet registreret. I perioden 1996-2000 er der observeret makroalgearter ud 
til maksimalt 10 m dybde og i perioden 2001-2007 ud til 7 m dybde. Vegetationsundersøgelser i Løgstør 
Bredning i perioden 2012-2016 viser, at makroalgernes dybdeudbredelse har ligget på 5-6 m (Figur 9). Dyb-
degrænsen for makroalger i Løgstør Bredning er derfor ukendt, men er ifølge nyere data 5-6 m. De dybest 
forekommende makroalger i Løgstør Bredning er skorpeformer af rød- og brunalger samt de to invasive 
arter sargassotang og japansk havlyng. 
 
Figur 9. Gennemsnitlig forekomst af makroalgearter i Løgstør Bredning som funktion af dybde i perioden 2012-2016. 
Transket 70 viser kun data for 2014-2016. Dybdeangivelserne på X-aksen angiver den gennemsnitslige dybde for de 
undersøgte dybdeintervaller fx er dybdeintervallet 0-1 m angivet som 0,5 m. (Data fra det nationale overvågningspro-
gram NOVANA).  
 
02
46
810
1214
1618
0 1 2 3 4 5 6
Antal a
rter 
Dybde (m) 
Transekt 10 Transekt 12 Transekt 14Transekt 15 Transekt 16 Transket 70
27 
 
DTU Aqua gennemførte i maj-juni 2016 en omfattende kortlægning af makroalgeforekomster i Løgstør 
Bredning. Der blev udlagt 44 transekter, hvor der på dybderne 1, 2, 3, 4, 5 og 6 m (stationerne er vist i Figur 
10) blev trukket en slæde påmonteret et HD-videokamera ca. 90 m langs dybdekonturen og fortrinsvis paral-
lelt med kysten. Efterfølgende blev videooptagelserne analyseret for tilstedeværelse af makroalger og ma-
kroalgernes sammensætning i 7 overordnede grupper: i) Opportunistiske grønalger (fx søsalat og krølhår-
stang), ii) sargassotang, iii) filamentøse opportunistiske brunalger, iiii) øvrige brunalger (fx blære-, sav- og 
skulpetang), v) skorpealger, iv) filamentøse rødalger og iiv) øvrige rødalger (fx carragentang og dumontal-
ge). Tilstedeværelsen af makroalger indenfor hver af de 7 grupper blev kategoriseret efter følgende kategori-
er: 0) ingen forekomst, 1) enkelte individer, 2) mindre forekomster, og 3) tætte forekomster. 
I tidligere studier foretaget af DTU Aqua fra 2012 blev der fundet makroalger på 86% af transekterne og 
fortrinsvis på lavt vand, men dog med makroalger på 18% af transekterne ved 6 m. Makroalger fundet på 6 
m var fortrinsvis den invasive sargassotang. I 2016 blev der fundet makroalger på alle transekterne. Den 
største diversitet og de tætteste forekomster blev fundet på lavt vand og på stenrev eller ralbund. De tætteste 
forekomster blev fundet på 1-3 m vanddybde, hvor sargassotang var den mest dominerende art. På 1, 2 og 3 
m vand blev der således fundet tætte bestande (kategori 3) af sargassotang på henholdsvis 32, 23 og 19% af 
transekterne, mens tilsvarende tætte forekomster af de hjemmehørende brunalgearter blæretang, savtang og 
skulpetang var lidt lavere: 22, 21 og 16%. I de dybere vanddybder (4-6 m) var forekomsterne generelt 
mindre tætte og primært domineret af filamentøse brun- og rødalger samt skorpealger. På 6 m blev der 
fundet makroalger på 61% af transekterne, typisk som mindre forekomster af filamentøse alger. Således blev 
der på et enkelt transekt fundet tætte forekomster af sargassotang på 6 m dybde, hvilket er den hidtil dybeste 
vanddybde, hvorpå denne art er observeret i DTU Aquas undersøgelser. Desuden blev sargassotang fundet 
på 90% af transekterne og på 57% af alle punkterne i undersøgelsen fra 2016 mod 83% af transekterne og på 
38% af alle punkterne i undersøgelsen fra 2012. Resultaterne indikerer således, at sargassotang spreder sig i 
bredningen både i forhold til areal og dybde.  
Figur 10 viser andelen af transekter, hvorpå de syv overordnede makroalgegrupper var repræsenteret enten 
som tætte forekomster, mindre forekomster eller enkelte individer (dvs. kategori 1-3). Forekomsterne er dels 
vist som dybdespecifikke forekomster og dels som totale forekomster på de samlede transekter. De fleste 
forekomster af såvel sargassotang som øvrige brunalger (fx blære-, sav- og skulpetang) blev fundet på vand-
dybder mellem 1 og 3 m, hvorefter forekomsterne var betydeligt mindre for disse arter. Filamentøse rødalger 
og skorpealger, som var repræsenteret på henholdsvis 94% og 80% af alle transekterne var mere ligeligt fo-
rekommende på alle vanddybder, dog stadig mindst på 5 og 6 m. Den mindst hyppigt forekommende makro-
algegruppe var de opportunistiske grønalger, som kun var at finde på 43% af transekterne. Disse blev kun 
observeret ned til en dybde på 5 m, som den eneste af de syv overordnede grupper.   
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Figur 10. Dybdespecifik og total forekomst af syv overordnede makroalgegrupper i Løgstør Bredning maj-juni 
2016. Venstre: dybdespecifikke forekomster - data repræsenterer andelen af transekter, hvorpå de syv overord-
nede makroalgegrupper var repræsenteret enten som tætte forekomster, mindre forekomster eller enkelte indivi-
der (dvs. kategori 1-3). Højre: total forekomst på de samlede transekter - procentværdien angiver andelen af de 
49 transekter, hvor forekomst af de syv overordnede makroalgegrupper blev observeret; de skraverede andele 
repræsenterer tætte forekomster, mens de fuldfarvede andele repræsenterer enkelte eller mindre forekomster.  
 
6.4 Makroagler og sigtedybde 
Makroalgerne er begrænset af lys- og substratforhold. Den potentielle dybdegrænse for makroalger i Løgstør 
Bredning kan beregnes ud fra analyser af forholdet mellem makroalgernes dybdegrænse og sigtdybden. En 
empirisk analyse udarbejdet på baggrund af et meget stort datamateriale fra hovedsageligt fjorde og andre 
lukkede vandområder har vist en sammenhæng mellem sigtdybde og dybdegrænse for makroalger (Nielsen 
et al. 2002): 
Dybdegrænse (andre alger, m) = -1,1 (±1,01) + 1,568 (±0,216) * sigtdybde (m), (R2 = 0,638) 
Dybdegrænse (brunalger, m) = -1,252 (±1,353) + 1,427 (±0,133) * sigtdybde (m), (R2 = 0,584) 
hvor ± angiver standardafvigelsen på parametrene. Som følge af forskellige lyskrav hos forskellige makroal-
gearter er der lavet ligninger for flere funktionelle grupper (Nielsen et al. 2002). I denne analyse har vi valgt 
at bruge modellen for brunalger til beskrivelse for alle ikke-opportunistiske arter og modellen for ”andre 
alger” til at beskrive de opportunistiske arters udbredelse som funktion af sigtdybde. Ved en gennemsnitlig 
sigtdybde i 2016 (marts-oktober) på 3,6 m kan dybdegrænsen for brunalger estimeres til at være 3,9 m og for 
andre makroalger til at være 4,5 m, hvilket er mindre end den observerede udbredelse på 6 m af DTU Aqua 
(Tabel 2). Den potentielle dybdegrænse for hhv. brunalger og andre alger i 2017 beregnes til at være 5,6 og 
6,4 m i Løgstør Bredning alene ved brug af sigtdybdeobservationer for perioden marts-maj på 4,8 m.  
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Tabel 2. Estimerede og observerede dybdegrænser for makroalger i Løgstør Bredning i perioden 2010-2017. Sigtdyb-
den er beregnet som gennemsnit for ålegræssets vækstperiode (marts-oktober) på baggrund af data fra det nationale 
overvågningsprogram NOVANA. Den potentielle, maksimale dybdegrænse for makroalger i Løgstør Bredning er be-
regnet for brunalger efter Nielsen et al. (2002). *Er kun beregnet for perioden marts-maj og dækker ikke hele vækstsæ-
sonen. ** Kun målt til 6 m. + Kun målt til 4 m 
Potentiel dybdegrænse (m) 2010 2011 2012 2013 2014 2015 2016 2017 
Sigtdybden (m) 4,1 3,9 4,5 3,3 2,9 4,6 3,6 4,8 
Obs. dybdegrænse DTU Aqua (m) 6** - 6** 9 - 4+ 6** - 
Estimeret dybdegrænse brunalger (m) 4,6 4,3 5,2 3,5 2,9 5,3 3,9 5,6* 
Estimeret dybdegrænse andre (m) 5,3 5,0 6,0 4,1 3,4 6,1 4,5 6,4* 
 
 
Dybdegrænsen for makroalger vil afhænge af lyset og det er for forskellige arter beregnet, hvor stor en del af 
overfladelyset, der skal være tilgængeligt. Lysets gennemtrængning i vandsøjlen vil imidlertid afhænge af 
mange forskellige forhold, som vinklen på indstrålingen og vandsøjlens sammensætning. Sigtdybde er et 
groft mål for lysgennemtrængning i vand og sigtdybden er antaget at svare til den dybde, hvor 10% af over-
fladeindstrålingen er tilbage. Det er muligt for visse makroalgearter at overleve ved meget lave lysintensite-
ter svarende til <0,01% af overfladelyset (Markager & Sand-Jensen 1992).  
6.5 Fjernelse af substrat ved muslingefiskeri 
I forbindelse med muslingefiskeri vil der blive fjernet sten, muslingeskaller og andet hårdt substrat. Disse 
udgør et vigtigt element i habitatet for en række organismer, herunder især makroalger, som kræver et fast 
substrat til fasthæftning. Fjernelse af sten er en irreversibel proces, idet sten, der fjernes, ikke bliver gendan-
net.  
Muslingeindustrierne har i fiskesæsonen 2008/2009-juli 2016 registreret landinger af sten. Ved fiskeri af sten 
≥2 kg skal disse genudlægges umiddelbart i det fiskede område. Data er indsamlet af Landbrugs- og Fiskeri-
styrelsen (Tabel 3). I fiskerisæsonen 2016/17 er det landet 3,6 t sten.  
 
Tabel 3. Mængde sten landet i Løgstør Bredning (produktionsområderne 32-34 og 36-39) i de forskellige fiskerisæso-
ner. 
Fiskerisæson 2012/2013 2013/2014 2014/20105 2015/2016 2016/2017 
Sten (tons) 0,5 11,8 7,6 6,5 3,6 
 
6.6 Konsekvensvurdering af fiskeriets påvirkning af makroalger 
Et fiskeri som foreslået i fiskeplanen vil overlappe med makroalgernes udbredelse og dermed kan der poten-
tielt forekomme en effekt på disses forekomst i Løgstør Bredning. Fiskeriet vil foregå på vanddybder >5 m 
og den største forekomst af makroalger i bredningen er på lavere vanddybder, men der er observeret fore-
komster på alle vanddybder ud til 6 m (den største dybde hvorpå, der blev moniteret). Generelt er det vist, at 
dækningsgraden aftager med vanddybden, men et fiskeri vil påvirke makroalgerne. Da makroalgerne i Løg-
stør Bredning potentielt er lysbegrænsede i deres udbredelse, vurderer DTU Aqua, at resuspension i forbin-
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delse med det beskrevne fiskeri muligvis kan have en mindre effekt på makroalgernes udbredelse. Før der 
foreligger mere viden om resuspensionen, er det ikke muligt at kvantificere betydningen heraf. 
DTU Aqua vurderer, at et fiskeri med muslingeskraber på vanddybder >5 m vil påvirke makroalger i Løgstør 
Bredning. Muslingeskrab kan gennem fjernelse af fast substrat begrænse makroalgernes potentielle udbre-
delse. Fjernelse af sten i forbindelse med fiskeri vil lede til reduktion i de fastsiddende makroalgers udbre-
delsespotentiale, dette gælder især for større sten, der kan danne substrat for en flerårig bevoksning af også 
større alger. Afskrabning af de oprindelige makroalger kan lede til øget risiko for kolonisering af invasive 
arter. I Løgstør Bredning er den invasive sargassotang den dominerende makroalge og det er uklart, om den 
skal betragtes som en vigtig økosystemkomponent, der skal beskyttes, eller som en organisme der truer habi-
tatet og de naturligt forekommende arter og derfor skal bekæmpes. 
Der blev landet 3,6 t sten i produktionsområde 33 og 34 i fiskesæsonen 2016/17, hvilket er en betydelig for-
øgelse i forhold til de senere års landinger af sten. Fjernelse af sten er en irreversibel påvirkning, der reduce-
rer forekomsten af substrat og dermed udbredelsen af makroalger og epibentiske bunddyr. Den lette muslin-
geskraber udgør en spinkel konstruktion og vil formodentligt ikke kunne anvendes til fiskeri i områder med 
større sten. I forbindelse med muslingefiskeri vil der blive fjernet muslingeskaller, disse udgør et vigtigt 
element i habitatet for en række organismer.  
DTU Aquas vurdering bygger på en omfattende kortlægning af makroalger i Løgstør Bredning i siden 2012 
af et omfang, som ikke er set i nogen anden sammenhæng, og som kan antages at give et retvisende billede 
af forekomst af makroalger i Løgstør Bredning. I modsætning til ålegræs danner makroalger ikke nødven-
digvis sammenhængende bestande og er primært afhængige af tilgængeligt substrat. Substrat kan være spredt 
tilfældigt og kun en minutiøs gennemgang af hele bundarealet vil kunne afdække alle forekomster af makro-
alger. På trods af det omfattende datamateriale, vil der derfor være forbundet en vis usikkerhed til konklusio-
ner vedrørende makroalgernes udbredelse.  
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7 BLÅMUSLINGER 
7.1 Baggrund for konsekvensvurderingens analyse af blåmuslinger 
Blåmuslinger er som ålegræs og makroalger en nøglekomponent i kystnære økosystemer fordi de både ska-
ber struktur og påvirker stofomsætningen. Således udviser blåmuslinger aggregerende adfærd, og vil selv ved 
lave tætheder klumpe sig sammen og være bankedannede. Blåmuslingebanker vil fungere som habitat for 
epibentiske organismer herunder en række fastsiddende dyr og planter. Der er således en omfattende littera-
tur, der beskriver banker af blåmuslinger som habitater (fx Svane & Setyobudiandi 1996). I Appendiks 1 i 
”Marine Habitat definition” (hhtp://ec.europa.eu/environment/nature/natura2000/marine/index_en.htm) ud-
gør muslingebanker derfor, så længe de kan adskilles topografisk fra andre bundstrukturer, biogene rev under 
naturtype 1170 ”Rev”. Der er udpeget flere stenrev og ét biogent rev, bestående af hestemuslinger i Løgstør 
Bredning på de kortlagte vanddybder (4-5 m) af Naturstyrelsen i 2012, som dog ikke er blevet endeligt veri-
ficerede. Miljø og Fødevareministeriet har medio 2017 sendt et udkast til definitioner af biogene rev i høring. 
Derudover er der kortlagt adskillige potentielle biogene rev, som ligeledes ikke er blevet verificeret. 
Udover at være habitatdannende har blåmuslinger stor betydning for lavvandede kystnære økosystemer gen-
nem deres store filtreringspotentiale. Således har Petersen (2008a) vist en positiv sammenhæng mellem fore-
komsten af blåmuslinger og sigtdybde i en række bredninger i Limfjorden. Muslinger kan således kraftigt 
påvirke strømme af materiale og energi i disse områder. Et fiskeri på blåmuslinger vil derfor potentielt kunne 
påvirke bestanden og dens betydning for miljøtilstanden i bredningen. Blåmuslinger kan under optimale 
forhold udnytte hele filtrationskapaciteten til fødeoptagelse, og dermed fjernelse af partikler fra vandsøjlen. 
Partikler (planktonalger og andet organisk materiale) skal transporteres ned til bunden ved opblanding af 
vandsøjlen. Denne opblanding fremmes af bølgeenergi og strømforhold, men dæmpes af lagdeling af vand-
søjlen. Transport af partikler, og dermed fjernelse af partikler fra vandsøjlen, er således betinget af hydrogra-
fiske forhold. Blåmuslinger vil ofte forekomme i store tætheder, der medfører en koncentreret fjernelse af 
partikler i de nederste vandlag. Dette kan lokalt føre til, at dele af den vandmasse, der passerer muslingerne 
bliver filtreret flere gange (Dolmer 2000a). Dette medfører, at muslingerne ikke kan udnytte potentialet for 
fødeoptagelse fuldt ud (Dolmer 2000b). Det er således vist for Løgstør Bredning, at kun ca. 30% af muslin-
gernes filtrationspotentiale udnyttes i de dybere dele af Limfjorden (Petersen et al. 2013). Et fiskeri af en del 
af bestanden med høj biomassetæthed vil således ikke nødvendigvis have en betydende effekt på bestandens 
samlede fjernelse af partikler i hele bredningen, og dermed på vandets sigtbarhed, idet en fjernelse af mus-
linger i første omgang vil reducere muslingernes fødekonkurrence, og bestanden dermed samlet set kan op-
retholde en uændret filtration. Et fiskeri af en for stor andel af muslingebiomassen vil reducere muslingebe-
standens filtration og reducere områdets sigtdybde. 
7.2 Undersøgelser af blåmuslingebestanden i Løgstør Bredning 1993-2017 
Ved bestandstogtet i 2017 er der anvendt en ny prøveskraber (modificeret let østersskraber) i bestandstogtet, 
den der tilhørende kalibrering af skraberen er ikke endeligt kvantificeret, hvorfor der skal tages forbehold for 
dette i forhold til bestandsestimat for 2017. DTU Aquas undersøgelser af forekomsten af blåmuslinger i 
marts 2017 angiver en bestand på 113.259±22.496 t i Løgstør Bredning inkl. områder <3 m (Figur 11). Be-
standsestimatet er beregnet via en geostatistisk model forstået på den måde, at den direkte inddrager bestan-
dens rumlige struktur. Muslingebestanden i Løgstør Bredning er i 2017 faldet med ca. 60% i forhold til 2016. 
Udbredelse af bestanden er vist i Figur 12.  
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DTU Aqua har på baggrund af moniteringstogterne, estimeret biomassen i områder med en tæthed >1 kg m-2 
til at være 1,79 kg m-2. Denne tæthed af muslinger vil være gældende for både fiskeri efter konsummuslinger 
og omplantningsfiskeri i beregninger af den kommende sæsons arealpåvirkning (se afsnit 10.2). 
 
Figur 11. Blåmuslingebestandsudviklingen i Løgstør Bredning i 1993-2017. Bestandsdata for perioden 1993-
2015 er beregnet ud fra ArcGIS interpolationer og omfatter bestanden på dybder >3 m, mens bestandsestimater-
ne±95% konfidensintervaller for 2016 og 2017 er estimeret via den geostatistiske model og omfatter hele Løg-
stør. Der blev ikke foretaget undersøgelser i 2001 og 2005. 
 
 
 
Figur 12. Udbredelseskort, der viser 
tætheden (kg m-2) af blåmuslinger i 
Natura 2000 området i Løgstør Bred-
ning i marts 2017. Højre y-akse angi-
ver kg m-2. 
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7.3 Blåmuslinger og sigtedybde 
Petersen (2008a) har vist en positiv sammenhæng mellem forekomsten af blåmuslinger og sigtdybden. Ana-
lysen er foretaget på en række områder i Limfjorden og på et meget omfattende datagrundlag. For den nord-
lige del af Løgstør Bredning på dybder >3 m findes en sammenhæng mellem biomasse af blåmuslinger (BM, 
i t) og sigtdybde (SD i m): 
SD = 1,3 + (1,5x10-5) * BM (R2 = 0,57) 
Modellen er udarbejdet for muslingebestanden i produktionsområderne 33-39 i Løgstør Bredning. Blåmus-
lingebestanden i Løgstør Bredning er i foråret 2017 fastsat til 113.259 t (BM), og med denne biomasse vil 
den beregnede sigtdybde være på 3,0 m, hvilket er mindre end den moniterede i overvågningsprogrammet 
(Tabel 1). 
7.4 Konsekvensvurdering af fiskeriets påvirkning på blåmuslinger 
Et fiskeri efter 10.000 t blåmuslinger vil fjerne ca. 9% af den totale muslingebestand. Bestanden af blåmus-
linger er øget fra 2016 til 2017. DTU Aqua vurderer, at et fiskeri af 10.000 t blåmuslinger (inkl. både fiskeri 
efter konsummuslinger og omplantningsmuslinger) ikke vil medføre betydende ændringer i forekomsten af 
blåmuslinger i habitatområde H16, Løgstør Bredning. 
Det er sandsynligt at et fiskeri af 10.000 t blåmuslinger kun vil have meget begrænset betydning for sigtdyb-
den i Løgstør Bredning, bredningens totale vandvolumen og bestandens heterogene fordeling taget i betragt-
ning. Dertil kommer et betydeligt, men ikke kvantificeret. 
DTU Aqua vurderer, at et fiskeri af 4.000 t søstjerner med søstjernevod på vanddybder >5 m ikke vil påvirke 
bestanden af blåmuslinger i Løgstør Bredning negativt, formodentlig vil et sådant fiskeri snarere gavne be-
standen af blåmuslinger. 
7.5 Biogene rev 
Blåmuslinger har en aggregerende adfærd, og vil selv ved lave tætheder klumpe sig sammen og være banke-
dannede. I Appendiks 1 i ”Marine Habitat definition” (European Commission 2013), udgør muslingebanker, 
der kan adskilles topografisk fra andre bundstrukturer, biogene rev under naturtype 1170 ”Rev”. Der er kort-
lagt ét biogent rev i H16, som består af hestemuslinger på de kortlagte vanddybder (4-5 m). På grund af den 
manglende verificering er det ikke muligt at vurdere, hvor stor en del af de biogene rev i naturtypen 1170, 
der vil blive påvirket af det ønskede fiskeri. Det kortlagte rev vil ikke blive påvirket af fiskeri, da det ligger 
på vandybder <5 m. Hvis biogene rev defineres som forholdsvis tætte forekomster af blåmuslinger, vil en 
forholdsvis større andel af de biogene rev blive påvirket. Definition af biogene rev med blåmuslinger som 
revdannende organisme er endnu ikke endeligt implementeret af Miljø- og Fødevareministeriet. 
På grund af den manglende definition og verificering er det ikke muligt, at vurdere hvor stor en del af bioge-
ne rev i naturtypen 1170, der vil blive påvirket af det planlagte fiskeri. 
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8 SØSTJERNER 
8.1 Baggrund for konsekvensvurderingens analyse af søstjerner 
Søstjerner er i mange kystnære økosystemer nøgleart som prædator. De har kapacitet til at kontrollere ud-
bredelse og tæthed af deres byttedyr og er kendt for at forekomme i store koncentrationer på blåmuslinge-
banker, hvor deres fødesøgning kan fortsætte til der ikke er flere byttedyr (Gallagher et al. 2008). Søstjerners 
fødevalg kan omfatte flere arter, men deres foretrukne fødevalg er muslingearter og især epifaunale muslin-
ger som blåmuslinger (Holtegaard et al. 2008). Søstjerner kan på den ene side overleve lange perioder uden 
fødetilgang, fx om vinteren hvor de er forholdsvis inaktive, og på den anden side have en meget stor fødeop-
tagelse, når temperaturen er den rette (omkring 15°C). Der er ligeledes indikationer på, at søstjerner bliver 
stimuleret til øget fødesøgningsaktivitet, når de stimler sammen i tætte klynger (Agüera et al. 2012). Under 
optimale forhold kan søstjerner indtage ca. en tredjedel af deres egen vådvægt pr dag i form af blåmuslinger 
(vådvægt af hele dyr). 
Potentielt kan strandkrabber, et antal arter af dykænder og andre fugle som fx måger samt enkelte fisk spise 
søstjerner, men reelt er prædationen på søstjerner ret begrænset og bestandene synes primært styret af miljø- 
og fødeforhold (Holtegaard et al. 2008). Høje temperaturer og lav iltspænding er således forhold, der er 
ugunstige for søstjernerne. På baggrund af data fra den regionale miljøovervågning blev det fundet, at indi-
vidtætheder af søstjerner i Limfjorden varierede med et sinus-formet forløb i perioden 1979-2005 uden, at 
det dog var muligt at identificere de styrende parametre (Holtegaard et al. 2008). Biomassen af søstjerner 
varierede imidlertid ikke med samme forløb og hvilke parametre, der er primært styrende for bestanden i 
Limfjorden er ikke beskrevet. 
8.2 Potentielle effekter af søstjernefiskeri 
Fiskeri efter søstjerner foregår i Limfjorden med et søstjernevod, som består af bom, gummirub og netpose. 
Det er gummirubben, der er en kæde påmonteret store og små gummiskiver, der trækkes henover bunden og 
sikrer, at søstjernerne hvirvles op og fanges i netposen. Bommen sikrer, at rubben spændes ud, men rører 
ikke selve bunden under fiskeriet. Netposen har påmonteret kugler til at holde den oppe.  
Søstjerner er ikke karakteriseret som en særligt beskyttelsesværdig organisme og kan tværtimod potentielt 
påvirke biogene rev negativt. Med deres dokumenterede prædation på banker af blåmuslinger (fx Gallagher 
et al. 2008, Agüera et al. 2012) kan søstjerner således potentielt være en trussel mod biogene rev.  
Fiskeriet af søstjerner vil fortrinsvis foregå på tætte bestande af søstjerner og dermed primært påvirke disse 
og effekterne af fiskeriet vil derudover primært relatere sig til epibentiske arter (fx søpunge) og lettere mate-
riale, som skalfragmenter mm. der resuspenderes ved voddets passage. Et forsøgsfiskeri i 2013 foretaget af 
DTU Aqua viste, at voddets fangst bestod af ca. 91% søstjerner, 3% tomme skaller, 2,9% søpunge, 2,2% 
blåmuslinger, 0,3% krabber og 0,6% andet. Bifangsterne vil givetvis variere mellem lokaliteter og generelt 
set er bifangstmængden faldet i takt med, at fiskeriet har fået indstillet redskabet.  
Fiskeri af søstjerner med søstjernevod påvirker ikke havbunden på samme måde som muslingeskraberen. 
Undersøgelser (Petersen et al. 2016b) af søstjernevoddets effekt på bundfauna og makroalger er blevet gen-
nemført på forskellige bundtyper såsom muslingebanker, blødbund samt makroalger på hård bund. Undersø-
gelserne viste, at der ingen signifikant effekt er af søstjernevoddet på diversitet og forekomst af infauna eller 
makroalger. Der blev observeret begrænsede mængder makroalger i voddet efter træk henover en bund med 
makroalger, hvilket indikerer, at voddets effekt på makroalger er begrænset. Det forudsætter imidlertid, at 
der ikke fanges større sten, hvilket er observeret ved forsøgsfiskeriet.  
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8.3 Undersøgelser af søstjernebestanden i Limfjorden (2013-2016) 
DTU Aqua har siden 2013 systematisk registeret vægten og antallet af søstjerne i det årlige blåmuslingebe-
standstogt. Bestanden af søstjerner er beregnet ved hjælp af en standardmetode, hvor gennemsnitstætheden 
for alle stationer indenfor H16 ganges med arealet af H16, der er dybere end 3 m, men med en redskabsef-
fektivitet på 50%, kan bestanden af søstjerner for Løgstør Bredning estimeres til 16.100 t, mens den for hele 
Limfjorden estimeres til 33.800 t i marts 2017. Metoden til bestemmelse af søstjerner er ikke på samme må-
de valideret og dokumenteret, hvorfor estimaterne er behæftet med en større usikkerhed end estimaterne af 
blåmuslinger. Under brug af denne metode er bestandsudviklingen af søstjerner i Løgstør Bredning i perio-
den 2013-2017 viste i Figur 13. 
 
Figur 13. Bestandsudviklin-
gen af søstjerner i Løgstør 
Bredning i 2013-2017 på 
dybder >3 m. 
8.4 Konsekvensvurdering af fiskeriets påvirkning på søstjerner 
Et fiskeri på 4.000 t søstjerner i perioden 2017/2018 som foreslået i fiskeplanen vil udgøre ca. 25% af be-
standen i Løgstør Bredning. I forhold til den samlede bestand af søstjerner i Limfjorden vurderer DTU 
Aqua, at et fiskeri på 4.000 t plus et evt. fiskeri i Nissum Bredning på op til 2.000 t og 100 t i Lovns Bred-
ning er bæredygtigt i forhold til søstjernebestanden i Limfjorden. Estimatet af bestandens størrelse er for-
bundet med nogen usikkerhed, fordi der ikke historisk er veldokumenterede data for bestanden i Limfjorden, 
men alene den relative stigning i bestandens størrelse gennem de senere år bevirker, at vurderingen af be-
tydning af et fiskeri for hele bestanden af søstjerner ikke er forbundet med betydende usikkerhed. 
Arealpåvirkning af søstjernevoddet vil afhænge af tætheden af søstjerner i det fiskede område og redskabets 
effektivitet. Der findes ingen videnskabelig dokumentation af redskabets effektivitet og biomasseestimaterne 
er forbundet med usikkerhed, hvorfor eventuelle beregninger baseret på biomasseestimater af søstjerner 
sandsynligvis ikke vil være retvisende for den faktiske arealpåvirkning, som fiskeri ville udøve. Det kan 
antages, at fiskeri efter søstjerner dels vil foregå på de største tætheder af søstjerner, dels vil finde sted på 
tætte forekomster af muslinger, da muslinger er søstjernernes primære fødeobjekt, da fiskeri ved lavere tæt-
heder næppe vil være økonomisk bæredygtigt. Fjernelse af søstjerner fra habitatområde H16 kan potentielt 
være et middel til bevarelse af biogene rev i området.  
Søstjernefiskeriet er bæredygtigt i forhold til bestanden i Limfjorden. Arealpåvirkningen af et fiskeri af 
4.000 t søstjerner kan ikke estimeres, mens DTU Aqua anbefaler derfor, at arealpåvirkningen ved et søstjer-
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nefiskeri opgøres månedsvis via black box data og at arealpåvirkningen for søstjernefiskeriet makimalt må 
udgøre 2,5% i fiskerisæsonen 2017/2018 i Løgstør Bredning.  
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9 STILLEHAVSØSTERS 
Stillehavsøsters har de senere år bredt sig fra området omkring Agger Tange til store dele af Limfjorden og 
findes nu også på større vanddybder, hvor de kan fiskes med skraber. I anmodningen fra LFST (Bilag 1) er 
DTU Aqua blevet bedt om at udpege eventuelle områder i Løgstør Bredning, hvor der eventuelt kan foregå 
fiskeri efter den invasive stillehavsøsters. 
Stillehavsøsters har ikke tidligere indgået systematisk i DTU Aquas overvågning af Løgstør Bredning. DTU 
Aqua har imidlertid i forbindelse med blåmuslingebestandstogtet i foråret 2017 registreret forekomst af stil-
lehavsøsters i muslingeproduktionsområde 33-34 og 37-38, hvoraf de fleste forekomster blev observeret i 
muslingeproduktionsområde 33 og 34. I begge områder er stillehavsøsters fundet i relativt lave tætheder på 
op til 0,04 kg m-2 eller en samlet biomasse på 2-3.000 t i hele bredningen beregnet med metoder udviklet for 
blåmuslinger. DTU Aqua vurderer på baggrund af de relativt få data for området og de lave tætheder, der kan 
afledes heraf, at de tilgængelige data for udbredelse og biomassetætheder af stillehavsøsters ikke er tilstræk-
kelige til at kunne udpege særlige områder, hvor der kan foregå fiskeri efter stillehavsøsters i Løgstør Bred-
ning. 
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10 BUNDFAUNA  
10.1 Baggrund for konsekvensvurderingens analyse af bundfauna 
Brugen af skrabende redskaber som fx en muslingeskraber, har en effekt på havbundens biologiske og fysi-
ske/kemiske struktur (Jennings & Kaiser 1998). Hvor stort omfanget af den pågældende effekt er, afhænger 
af hvilke andre faktorer, herunder vind, strøm, bundforhold m.v. der påvirker et givent område. Således kan 
effekten være særdeles betydelig i et område, der er præget af roligt vand og begrænset strøm, mens effekten 
kan være ubetydelig i områder, der i forvejen har en høj grad af forstyrrelse (Jennings og Kaiser 1998). DTU 
Aqua har gennemført en række undersøgelser af muslingefiskeris effekt på bundfauna i Limfjorden, og de 
vil sammen med udenlandske undersøgelser danne grundlag for nærværende vurdering. I beskrivelsen af 
naturtype 1110 ”Sandbanker med lavvandet, vedvarende dække af havvand” indgår, at naturtypen er påvir-
ket af ustabile substrater og omlejringer af sedimentet. Effekten af muslingefiskeri på naturtypen 1160 ”Stør-
re lavvandede bugter og vige” kan således forventes at være den samme eller større end på naturtype 1110, 
og konklusioner vedrørende naturtype 1160 kan antages at være konservative i forhold til naturtype 1110 i 
relation til muslingeskrabningens fysiske påvirkning af bundsamfund. 
10.2 Potentielle effekter af fiskeri på bundfauna 
I vurderingen af den effekt de skrabende redskaber har på bundfaunaen er gendannelsestiden en vigtig para-
meter. Ved fiskeri med muslingeskraber påvirkes de øverste 0,2-2,0 cm af havbunden (Dyekjær et al. 1995). 
Habitatets gendannelsestid er afgørende for varigheden af effekten af menneskelig aktivitet. Bundfaunaens 
gendannelsestid er en vigtig parameter i vurderingen af miljøeffekter i forbindelse med sedimentforstyrrende 
aktiviteter. Fra studier af råstofindvinding vides, at gendannelsestiden for forskellige bundtyper varierer me-
get (Newell et al. 1998) (Tabel 4). Ved råstofindvinding vil havbunden dog påvirkes i større dybde og effek-
terne vil derfor være større i forhold til ved muslingefiskeri. Faunaen på estuarine mudderflader gendannes 
på omkring 6 måneder, på en mudret kystbund er faunaen 1-2 år om at blive genetableret, og for mere stabile 
habitater øges gendannelsestiden betydeligt. Gendannelsestider på op til 10 år er rapporteret for faunaen på 
skalsandbund. Gendannelsestiden vil være afhængig af bundfaunaens sammensætning. 
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Tabel 4. Gendannelsestider af bundfauna efter sedimentudvinding i forskellige habitattyper (fra Newell et al. 1998). 
 
Lokalitet Habitattype Recovery-tid 
James River, Virginia, USA Mudder og silt ± 3 uger 
Coss Bay, Oregon, USA Mudder (forstyrret) 4 uger 
Gulf of Cagliari, Sardinien, Italien Mudder 6 måneder 
Mobile Bay, Alabama, USA Mudder 6 måneder 
Chesapeake Bay, USA Sand og mudder 18 måneder 
Goose Creek, Long Island, NY, USA Mudderbanke > 11 måneder 
Klaver Bank, Holland Sand og grus 1-2 år 
Dieppe, Frankrig Sand og grus > 2 år 
Lowestoft, England Grus > 2 år 
Hollandske kystområder Sand 3 år 
Tampa Bay, Florida, USA Østersskaller 6-12 måneder 
Boca Ciega Bay, Florida, USA Skaller og sand 10 år 
Beaufort Havet, USA Sand og grus 12 år 
Florida, USA Koralrev > 7 år 
Hawaii, USA Koralrev > 5 år 
 
Undersøgelser fra den sydlige del af Løgstør Bredning i Limfjorden har vist en effekt på bunddyr (infauna 
og epifauna) ved fiskeri af 3-4 år gamle muslinger (Dolmer et al. 2001, Dolmer 2002). Umiddelbart efter 
fiskeriet blev der fundet signifikant færre arter på muslingebankerne sammenlignet med uden for bankerne. 
Efter 40 dage var denne forskel ikke længere at spore (Dolmer et al. 2001). Lige efter fiskeriet med et skra-
bende redskab steg artsdiversiteten uden for muslingebankerne på det sandede substrat. Efter syv dage var 
forskellen udlignet (Dolmer et al. 2001). Undersøgelserne viser samlet, at fiskeriet reducerer forekomsten af 
infauna (børsteorme og muslinger), samt en række epifauna organismer (søanemoner, søpindsvin, søpunge 
og havsvampe). Omvendt ses organismer som hesterejer og slangestjerner i højere tætheder i områder, hvor 
der er fisket muslinger pga. forbedrede forekomster af føde eller forbedrede bundforhold for disse arter 
(Dolmer et al. 2001).  
Ifølge Dolmer (2002) viste undersøgelser i Limfjorden af langtidseffekten af muslingefiskeriet (4 år) en ef-
fekt på epifauna vest for Mors, men ikke i Løgstør Bredning. I et andet studie af Hoffmann & Dolmer (2000) 
kunne der ligeledes ikke ses nogen langtidseffekt af muslingefiskeriet. I disse studier af langtidseffekterne er 
der set på artssammensætningen i et område, hvor der fiskes muslinger, sammenlignet med artssammensæt-
ningen i et naboområde, der er lukket for muslingefiskeri. I området, hvor der fiskes muslinger, er der ikke 
fisket muslinger de sidste 4 år.  
En sammenligning af langtidseffekten (ca. 30 år) af muslingefiskeriet i Limfjorden (Løgstør Bredning og 
Nibe Bredning) viser, at den økologiske status, defineret som den standard, der er udarbejdet for interkali-
breringen i den Nordøstatlantiske økoregion (GIG, type NEA 1/26), er bedre for Nibe Bredning end for Løg-
stør Bredning. Det ses som et udtryk for, at faunaen i Nibe Bredning generelt er mere divers og indeholder 
flere følsomme arter end i Løgstør Bredning (Petersen 2008b). Årsagen til forskellen i indekset for den øko-
logiske status for de to bredninger er ikke entydig. Af forklaringer er bl.a. nævnt forekomsten af fiskeriinten-
siteten, forekomsten af iltsvind og forskel i habitater, hvad angår dybde- og bundforhold. Data tilbage til 
1989 viser, at der er blevet landet en betydeligt større mængde muslinger fra Løgstør Bredning end fra Nibe 
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Bredning. Fiskeriet tillægges derfor en del af forklaringen på forskellen i DKI indekset (Petersen 2008b). Ud 
over fiskeriet vurderes det, at der er en forskel mellem områderne, der kan udgøre en del af forklaringen i 
forskellen i DKI indekset. I Løgstør Bredning forekommer der iltsvind, mens der i perioden 1993-2006 ikke 
har været iltsvind i Nibe Bredning (Petersen 2008b).  
For at kunne måle en effekt af fiskeriet skal man kunne adskille effekten fra andre forstyrrelser (Jennings og 
Kaiser, 1998). Dette ses fx i Limfjorden, hvor det ikke har været muligt, at observere en forskel i artssam-
mensætning og biotisk koefficient imellem et område, som har været lukket for fiskeri i 25 år og tre om-
kringliggende områder, hvor der jævnligt skrabes efter muslinger. Dette indikerer, at muslingefiskeriet ikke 
er den væsentligste eller eneste presfaktor, som påvirker at tilstanden for bundfaunaen i Limfjorden, men i 
væsentlig grad er styret af andre forhold. Eutrofiering, perioder med iltfattige forhold, klimatiske ændringer 
(f.eks. øget havtemperatur) samt øget prædation af blåmuslinger (f.eks. fra krabber, søstjerner og fugle) kan 
være afgørende for udvikling i bundfaunaen i Limfjorden (Dinesen et al. 2015). I et notat om Vandrammedi-
rektivet vurderes det, at effekten af muslingefiskeri varer op til 1-2 år i eutrofierede fjorde. Denne vurdering 
baseres på undersøgelser i den centrale del af Limfjorden, der ofte er udsat for iltsvind (Petersen 2008b). 
Notat Vandrammedirektivet (Petersen 2008b): ”Med den nuværende viden er der indikationer på langtidsef-
fekter (>4 år) af fiskeri, om end disse er behæftet med en vis usikkerhed, så det er sandsynligt, at hyppighe-
der <5 år vil påvirke biodiversiteten og forekomst af følsomme arter i fjordområder”. 
Den lette skraber påvirker ligesom hollænderskraberen bunden. Den lette skrabers mindre fangst af mudder 
samt redskabets reducerede bundmodstand i forhold til det tidligere anvendte redskab (Eigaard et al. 2011) 
kan indikere, at den lette muslingeskraber ikke skraber helt så dybt i bunden. Videnskabelige undersøgelser 
omkring den lette skrabers påvirkning på bunddyr gav ikke brugbare data pga. iltsvind i området.  
10.3 Konsekvensvurderingen af fiskeriets effekt på bundfauna 
Der er bundfauna i hele Løgstør Bredning. Muslingefiskeri vil medføre en forringelse af bundfaunaen. I Løg-
stør Bredning vurderes effekten af muslingefiskeriet at vare 1-2 år i de sydlige dele af Natura 2000 området, 
der påvirkes hyppigst af iltsvindshændelser. I den nordlige del forekommer iltsvind sjældent. Imidlertid ken-
des bundforholdene i denne del af bredningen ikke fyldestgørende, og for at sikre en vis forsigtighed i esti-
matet af gendannelsestider kan påvirkningstiden her vurderes til at vare 4 år. Konklusioner omkring gendan-
nelsestider i Løgstør Bredning er konservative antagelser, som hviler på et spinkelt grundlag. DTU Aqua 
forventer revision, når mere viden er tilgængelig. 
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11 PÅVIRKET AREAL OG KUMULATIVE EFFEKTER 
11.1 Black box 
Muslingefiskeriet har haft black box monteret siden fiskerisæsonen 2012/2013. Black box systemet logger 
informationer om position, sejlhastighed og evt. bevægelse i spillet hvert 10. sek. Dette resulterer i meget 
store datamængder, idet loggerne også sampler under sejlads til og fra fiskepladserne og mens fartøjerne 
ligger i havn. For at vurdere hvilke datapunkter, der er omfattet af faktisk fiskeri og ikke fx sejlads, bliver 
fiskeriaktiviteter vurderet gennem en analyse af de retningsbestemte bevægelser, der registreres i data for 
skibets spil. Hvis data for spillet indikerer bevægelse i den samme retning (med eller mod uret) i et forudde-
fineret tidsrum (som standard er dette sat til 30 sek.) bliver dette brugt som en indikation for forberedelse til 
fiskeri. Denne information anvendes i kombination med den nuværende fiskeristatus for at afgøre, om en 
fiskeriaktivitet lige er begyndt eller er blevet afsluttet. Fundne fiskeriaktiviteter filtreres baseret på to gene-
relle kriterier: 
 
1. Fartøjet sejler med en hastighed i intervallet mellem 1,5-4 knob 
2. Aktiviteten skal have en minimumslængde (fisketid) større end 80 sek. Hvis et fartøj har to 
spil, estimeres fiskeri separat for hvert spil. Hvert spils skønnede tidspunkt for fiskeri sam-
menlignes dernæst med den anden for at give et enkelt sæt af fiskeriaktiviteter. 
 
I sidste ende resulterer ovennævnte procedure i en liste over fiskeriaktiviteter, der indeholder start- og stop- 
tidspunkter. Aktiviteter, der er defineret som fiskeri, tilknyttes desuden et id der kan bruges til at definere 
hvilke punkter der udgør et samlet skrab. En algoritme, der kan styre automatisk oparbejdning af alle logge-
de data efter ovennævnte kriterier er udarbejdet, i gang med at blive kvalitetssikret, og vil blive brugt i den 
fremtidige oparbejdning af data. 
Ud fra de modtagne punkter genereres linjer ved at forbinde punkterne der tilhører samme skrab med en lige 
linje. Tilhørsforhold afgøres ud fra trækid-kolonnen der er en del af punkt-datasættet. De fremkomne linjer 
fra black box data anvendes til at generere arealer ved at lægge en buffer omkring dem, der dækker det skra-
bede areal. Bredden af bufferne er sat individuelt for hvert træk. På baggrund af fartøjets id samt antallet og 
bredden af skraberne i de forskellige typer fiskerier (blåmuslinger, østers og søstjerner) beregnes bredden af 
bufferen via logbogsdata. 
11.2 Black box resultater 
I fiskerisæsonen 2016/2017 (data fra september 2016 til juni 2017, begge måneder inklusive) er det samlede 
påvirkede areal ved blåmuslingefiskeri beregnet til 3,0 km2, mens søstjernefiskeri har påvirket 1,4 km2, hvil-
ket udgør hhv. 1,0% og 0,4% af arealet af Natura 2000 området i Løgstør Bredning (Figur 14).  
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Figur 14. Arealpåvirkning i fiskerisæsonen 2016/17 i Løgstør Bredning ved fiskeri efter blåmuslinger (venstre) og 
søstjerne (højre). Arealet er genereret ud fra blackbox data.  
11.3 Påvirket areal ved gentaget fiskeri (kumulative effekter) 
Gentaget fiskeri efter blåmuslinger kan have en kumulativ påvirkning, når fiskeriet udføres år efter år i det 
samme Natura 2000 område. Formålet med dette afsnit er at vurdere omfanget af den kumulative påvirkning. 
De faktiske arealpåvirkninger i de enkelte fiskerisæsoner er generet ud fra black box dat fra Løgstør bred-
ning. Fiskeriet har i den samlede perioden (2013-2017) påvirket 1,0-8,1% af den marine del af Natura 2000 
området (Tabel 5), og den samlede arealpåvirkning for alle fire fiskerisæsonser er vist i Figur 15.  
 
Figur 15. Arealpåvirkning for fiskerisæsonerne 2013/14, 2014/15, 2015/16 og 2016/17 i Løgstør Bredning. 
Arealerne er genereret ud fra black box data.  
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De kumulative effekter for de enkelte økosystemkomponenter blåmuslinger, bundfauna og makroalger tager 
hensyn til om det samme areal er blevet påvirket flere gange således, at arealer der allerede er påvirket én 
gang indenfor den samme fiskerisæson ikke tæller to eller flere gange i den samlede arealpåvirkning. Arealer 
påvirket imellem fiskerisæsoner indgår i hver enkelt sæsons arealpåvirkning, hvorfor der ikke regnes med 
reduceret overlap mellem sæsoner (for uddybning se Nielsen et al. 2015). Den gennemsnitslige biomasse for 
områder med >1 kg m-2 er beregnet til 1,79 kg m-2 i hele Løgstør Bredning, hvorfor et fiskeri af 10.000 t 
blåmuslinger i fiskerisæsonen 2016/2017 maksimalt vil påvirke 8,6 km2, svarende til 2,7% af den marine del 
af Natura 2000 området i Løgstør Bredning (Tabel 5). Arealpåvirkningen af et fiskeri af 4.000 t søstjerner må 
maksimalt have en arealpåvirkning på 2,5%. 
 
Tabel 5. Arealpåvirkning genereret ud fra black box data for fiskeriet/omplantning i Løgstør Bredning i perioden 
2013-2017. Fiskerisæsonen 2017/2018 er baseret på et hhv. fiskeri efter 10.000 t blåmuslinger (ansøgt) eller 8.000 t 
(anbefalet) og en biomasse på 1,79 kg m-2. Der er i beregningerne anvendt et areal for habitatområde H16 på 316 km2 
og en effektivitet af muslingeskraberen på 65%.  
Fiskerisæson Mængde 
(ton) 
Biomasse i fisket område 
(kg m-2) 
Arealpåvirkning 
(konsum + omplantning) 
km2 % 
2013/2014 8.120 - 4,1 1,3 
2014/2015  9.475 - 10,0 3,2 
2015/2016 14.282 - 25,6 8,1 
2016/2017 5.580 - 3,0 1,0 
2017/2018 (ansøgt) 10.000  1,79 8,6 2,7 
2017/2018 (anbefalet) 8.000  1,79 6,9 2,2 
 
 
I de tidligere afsnit i konsekvensvurderingen er muslingefiskeriets effekt på muslingebestand, forekomst af 
ålegræs, makroalger og bundfauna undersøgt, og det er angivet hvor lang gendannelsestiden er for de enkelte 
økosystemkomponenter.  
Gendannelse af ålegræs kan vare fra 2-100 år afhængig af bundforhold, eksponering mm og er som rettesnor 
estimeret til at vare >20 år. Ingen af miljødirektiverne har været implementeret i denne periode og forvalt-
ningen har følgelig ikke taget højde for påvirkning af ålegræs. Evt. påvirkning af ålegræsset fra før dette blev 
en del af forvaltningen, giver derfor ikke mening. Siden 2008/2009 har en faglig vurdering godtgjort, at åle-
græsset ikke er blevet påvirket af det tilladte fiskeri. Det er endvidere en helt klar forudsætning i muslingepo-
litikken, at ålegræs heller ikke i fremtidigt fiskeri må påvirkes negativt. Derfor vil der ikke være kumulative 
effekter på ålegræsset ved gentaget fiskeri.  
Gendannelse af makroalger, blåmuslinger og bundfauna er vurderet til at vare henholdsvis 5, 3 og 2-4 år og 
det er disse gendannelsestider, der ligger til grund for beregning af kumulative effekter. På baggrund af black 
box data, ansøgt kvote og biomassetæthed samt gendannelsestiderne er det muligt at beregne hvor store om-
råder, der vil blive påvirket, eller vil være i en tilstand af gendannelse i forhold til de senere års fiskeri, og 
det fiskeri der konsekvensvurderes for fiskeriperioden 2017/2018. De meget grundige undersøgelser af ud-
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bredelse af makroalger via transektundersøgelser foretaget af DTU Aqua har tilvejebragt et fagligt grundlag, 
der ikke tidligere har været tilgængeligt, og har vist, at makroalgerne ikke er homogent fordelt i Løgstør 
Bredning og i høj grad er knyttet til fx stenede substrater. Ved en beregning af de kumulative effekter skal 
der tages højde for den ikke homogene fordeling. I denne konsekvensvurdering er det gjort ved at beregne 
andelen af stationer på de enkelte transekter, hvor der på videooptagelsen er observeret makroalger i forhold 
til samtlige stationer. Der er i denne andel ikke sondret mellem invasive og ikke-invasive makroalger, lige-
som der heller ikke er taget højde for dækningsgrader. Det betyder at en dækningsgrad på 1% eller mindre 
tæller lige så meget som en dækningsgrad på fx 30%. Endelig er der ikke skelnet mellem dybder, og statio-
ner på fx 2 m dybde med høj sandsynlighed for forekomst af makroalger tæller lige så meget som stationer 
på fx 6 m Dermed er der sikret forsigtighed i estimatet. På alle stationer af hver 90-100 m for årene 2009-
2015 var der i gennemsnit makroalger på 74% af punkterne, mens der i 2016 var makroalger på 75% af stati-
onerne, som var placeret udenfor ålegræskasserne og på vanddybder >5 m. For beregningen af kumulative 
effekter betyder det, at arealpåvirkning i et enkelt år på makroalger er = arealpåvirkningen på blåmuslinger x 
0,75. 
Arealberegningerne baserer sig på faktiske målinger af fiskeriets arealpåvirkning fra black box systemet. For 
den kommende sæsons fiskeri estimeres arealpåvirkning på baggrund af ansøgt kvote, biomassetætheden 
(1,79 kg m-2), en antagelse af, at 65% af muslingerne fjernes ved skrab, og at et areal kun skrabes én gang i 
løbet af sæsonen. For de kumulative beregninger antages det, at et areal først indgår i fiskeriet igen, når det 
er gendannet, hvorfor arealer der påvirkes af fiskeri over flere sæsoner indgår i hver enkelt sæsons arealpå-
virkning. Præmisserne for beregningen er således forsigtige og vil under de fleste forhold overestimere den 
kumulative effekt.  
De samlede kumulative effekter på økosystemkomponenterne blåmuslinger, makroalger og bundfauna er vist 
i Tabel 6. Den samlede kumulerede påvirkning ved et fiskeri i henhold til anmodningen fra LFST og anbefa-
let kvote af både muslinger og søstjerner fremkommer ved at lægge arealpåvirkningen ved den kommende 
sæsons søstjernefiskeriet til arealpåvirkningen for hhv. anmodet og ansøgt kvote for økosystemkomponenten 
makroalger. 
Fiskeri af søstjerner med søstjernevod påvirker ikke havbunden på samme måde som den lette muslingeskra-
ber. Undersøgelser (Petersen et al. 2016b) af søstjernevoddets effekt på bundfauna og makroalger er blevet 
gennemført på forskellige bundtyper så som muslingebanker, blødbund samt makroalger på hård bund. Un-
dersøgelserne viser, at der ingen signifikant effekt er af søstjernevoddet på diversitet og forekomst af infauna 
eller makroalger. Der blev observeret begrænsede mængder makroalger i voddet efter træk henover en bund 
med makroalger, hvilket indikerer, at voddets effekt på makroalger er begrænset. Dette forudsætter imidler-
tid, at der ikke fanges større sten, hvilket er observeret ved forsøgsfiskeriet. Det er imidlertid ikke sandsyn-
ligt, at der vil foregå søstjernefiskeri i områder, hvor der er flere større sten idet det kan ødelægge voddet og 
da der her ikke vil være tætte forekomster af blåmuslinger og dermed søstjerner. Baseret på ovenstående 
undersøgelser anbefaler Petersen et al. (2016), at der ved beregning af kumulative effekter regnes med en 
påvirkning på 0 for økosystemkomponenten bundfauna, mens voddets effekt på makroalger sættes til 30-
50% af effekten af den lette muslingeskraber, da der er observeret afrevne makroalger, men dog ikke signifi-
kante forskelle i udbredelse i forhold til kontrolområdet (ingen fiskeri med søstjernevod). For beregningerne 
betyder det, at arealpåvirkningen af søstjernevoddet for økosystemkomponenten makroalge er beregnet såle-
des, at der er korrigeret for makroalgernes ikke homogene fordeling (0,75) og den reducerede effekt (50%) af 
søstjernevoddet i forhold til muslingeskraberen (0,4% x 0,5 x 0,75 =0,2). Søstjernevoddet er ikke antaget at 
påvirke ålegræs, da der er lagt seks ålegræskasser indenfor Natura 2000 området i Løgstør Bredning, hvor 
der ikke må foregå hverken muslinge- eller søstjernefiskeri.  
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I det tilfælde, at der vil forekomme et fiskeri af 4.000 t søstjerner i Løgstør Bredning i løbet af fiskerisæso-
nen 2017/2018, vil DTU Aqua anbefale, at arealpåvirkningen opgøres månedsvis vha. black box data og der 
maksimalt må være en arealpåvirkning på 2,5%. Anbefalingen er baseret på, at søstjerner ikke er sessile or-
ganismer som muslinger, hvorfor biomasseforekomsterne er dynamiske både rumligt og tidsligt. Søstjernerne 
vil derfor variere i forhold til placering og mængde i løbet af året og påvirkes af miljøforhold fx iltsvind.  
 
Tabel 6. Kumuleret arealpåvirkning i % af totalarealet af den marine del af habitatområde H16 for blåmuslinger, ma-
kroalger og bundfauna. Til beregningerne er brugt gendannelsestider på hhv. 3, 5 og 2 år. Den kumulerede effekt er 
beregnet de foregående år i henhold til gendannelsestid + påvirkning ved det anmodede fiskeri (10.000 t blåmuslinger 
og 4.000 t søstjerner). For blåmuslinger og bundfauna antages, at økosystemkomponenterne påvirkes svarende til det 
skrabede areal. For makroalger antages, at økosystemkomponenten påvirkes svarende til 75% af arealet af blåmuslinger 
(se tekst). *Arealpåvirkningen for søstjernefiskeriet udgør 0,2% af den total arealpåvirkning for makroalger i fiskerisæ-
sonen 2016/17. 
 
Den kumulative effekt for de enkelte økosystemkomponenter er beregnet ud fra de gendannelsestiderne, som 
angiver den periode, som arealpåvirkningen skal kumuleres over for de forgangne sæsoners fiskeri, inklusiv 
den kommende fiskerisæsons estimerede arealpåvirkning ved et fiskeri af 10.000 t blåmuslinger og 4.000 t 
søstjerner. Den samlede kumulerede påvirkning ved et fiskeri af 10.000 t blåmuslinger i fiskerisæsonen 
2017/2018 er estimeret til 11,8% for blåmuslinger, 14,9% for makroalger og 15,01% for bundfauna (Tabel 
6), hvilket betyder, at den samlede kumulerede arealpåvirkning for bundfauna vil overskride de maksimalt 
tilladte 15% og tæt på for økosystemkomponenten makroalger (14,9%). DTU Aqua anbefaler derfor en kvote 
på 8.000 t blåmuslinger for fiskerisæsonen 2017/18, hvor den beregnede arealpåvirkning vil være 6,9 km2, 
svarende til 2,2% af arealet af habitatområdet (Tabel 5). Dette vil betyde, at den kumulerede arealpåvirkning 
inklusiv et søstjernefiskeri på 4.000 t vil være 11,3%, 14,4% og 14,5% for hhv. blåmuslinger, makroalger og 
bundfauna.  
11.4 Iltforhold 
Reducerede iltkoncentrationer fx i forbindelse med iltsvind kan påvirke en række af de centrale økosystem-
komponenter i muslingepolitikken. Fx er iltsvindshændelser, med massedød af blåmuslinger, rapporteret for 
en række områder i Limfjorden, herunder Løgstør Bredning. I forbindelse med disse hændelser er der regi-
streret tab af muslinger, der overstiger landingerne fra fiskeriet med en faktor 3-4 (Dolmer et al. 1999, Kri-
stensen & Hoffmann 2000).  
 Gendan-
nelsestid 
(år) 
2013/14 2014/15 2015/16 2016/17 
 
2017/18 
Anmodet 
10.000 t 
2017/18 
Søstjerner 
4.000 t 
Kumuleret 
inkl. sø-
stjerner 
(%) (%) (%) (%) (%) (%) (%) 
Blåmusling 3   8,1 1,0 2,7 0 11,8 
Makroalger >5 1,0 2,4 6,0 0,9* 2,1 Max 2,5 14,9 
Bundfauna 2-4  3,2 8,1 1,0 2,7 0 15,01 
Ålegræs >20 0 0 0 0 0 0 0 
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Iltindholdet i Limfjorden er siden 1988 blevet målt af miljøcentrene i Ringkøbing og Aalborg på en række 
faste stationer, herunder også i Løgstør Bredning. I sommeren 2017 er der indtil videre ikke blevet målt 
iltsvind i Løgstør Bredning (status midt juli).  
På Figur 16 er den gennemsnitslige hyppigheden af kraftigt iltsvind i Løgstør for perioden 1993-2012 vist. 
Som det fremgår af figuren er det primært de sydligste områder, der er blevet ramt af iltsvind, mens den 
nordlige del kun i begrænset omfang er blevet udsat for iltsvind eller kraftigt iltsvind. Iltsvind og specielt 
kraftigt iltsvind kan forventes, at påvirke bestanden af blåmuslinger negativt.  
 
Figur 16. Hyppigheden af kraftigt 
iltsvind, der kan forventes at påvir-
ke bestanden af blåmuslinger nega-
tivt, i Løgstør Bredning i årene 
1993-2012. Data baserer sig på 
Naturstyrelsens observationer på 
deres iltsvindstogter. Kraftigt ilt-
svind er defineret som <20% ilt-
mætning i 2 uger eller <10% mæt-
ning i 1 uge.  
11.5 Konklusion for kumulative effekter 
Den kumulative effekt af et gentagende fiskeri i samtlige år, inklusive den kommende sæsons fiskeri efter 
10.000 t blåmuslinger, er beregnet for økosystemkomponenterne blåmuslinger, makroalger og bundfauna. 
Hertil skal lægges effekten af et fiskeri på 4.000 t søstjerner, men kun til økosystemkomponenten makroal-
ger. I beregningen er gendannelsestiden efter et fiskeri for de tre økosystemkomponenter anvendt til at vur-
dere, hvor langt tilbage i tiden fiskeriets påvirkning skal kumuleres over. Beregningerne for den af DTU 
Aqua anbefalede kvote på 8.000 t viser, at for ingen af økosystemkomponenterne er der potentiel konflikt 
med en max. 15% arealpåvirkning. Dette er i et vist omfang forårsaget af lave landinger i de senere år. 
Der er ved beregningerne af påvirket areal for den kommende sæson foretaget antagelser om effektivitet af 
redskaberne, tæthed af bestandene mm. som vil resultere i usikkerheder, mens arealpåvirkningen fra de tidli-
gere sæsoner er baseret på fiskeri aktiviteter registeret via black box systemet.  
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12 ANDRE BESKYTTELSESHENSYN   
12.1 Beskyttede fugle 
Hele Løgstør Bredning og dermed produktionsområde 32-34 og 36-39 er udpeget som Fuglebeskyttelsesom-
råde F12 (Bilag 3). I udpegningsgrundlaget er fem arter (hvinand, toppet skallesluger, kortnæbbet gås, lys-
buget knortegås og dværgterne) som alle forekommer i det marine område. Hovedparten af de fuglearter, der 
udgør udpegningsgrundlaget, er trækfugle der fortrinsvis befinder sig i området i vinterperioden.  
12.1.1 Muslingespisende fugle 
Af arterne i udpegningsgrundlaget er det kun hvinand, der fouragerer på muslinger. Hvinanden har et bredt 
fødevalg, som både omfatter plantedele, insekter, krebsdyr, bløddyr og fisk (Madsen 1954, Jepsen 1976). 
Andelen af blåmuslinger kan lokalt udgøre op til 60% af fødevalget, når forekomsten af andre fødekilder er 
begrænset (Pehrsson 1976). Hvinand fouragerer på muslinger med størrelser op til 12 mm (Madsen 1954). 
Muslinger af kommerciel interessant størrelse har et mindstemål på 45 mm, og er således ikke størrelses-
mæssigt tilgængelige for hvinanden. 
Hvinanden overvintrer i Danmark. Den ankommer i september og især oktober måned, og forlader landet 
igen i april og maj måned. Fiskeriet af blåmuslinger fra de syv produktionsområder i Løgstør Bredning vil 
foregå i samme periode, som ænderne er ankommet for at overvintre i. Hvinand søger føde om dagen, hvor 
arten dykker fra vandoverfladen og tager føde dels på bunden og dels i den mellemste del af vandsøjlen. 
Ænderne dykker på mellem 1-6 m, sjældent dybere. Hvinændernes dybdefordeling i Limfjorden er ikke un-
dersøgt systematisk, men danske undersøgelser fra omegnen af Nysted Vindmøllepark ved Lolland viser, at 
henholdsvis 74% og 21% af 7.500 hvinænder fordelt på 707 flokke optalt i dybdeintervallerne 0-2 m og 2-4 
m. Af de resterende blev 5% noteret på dybder mellem 4-8 m, og 0,5% på dybder mellem 8-22 m (Petersen 
et al. 2006). 
DCE (Nationalt Center for Miljø og Energi) har opdateret fugletallene for 6 danske Natura 2000 områder, 
herunder Løgstør Bredning. Måltallet for hvinand er blevet justeret fra 12.000 individer til 1.732 individer 
(Petersen et al. 2016a). DCE har tidligere beregnet den mængde muslinger, der skal være til rådighed i Natu-
ra 2000 området i Løgstør Bredning for hvinand ved en bestand på 12.000 individer (Clausen et al. 2009). 
Med de nye måltal (1.732) bliver mængden af muslinger, der skal være til rådighed på ca. 2.407 t blåmuslin-
ger årligt. Heri er indregnet, at ikke alle muslinger vil være tilgængelige som føde for hvinanden på baggrund 
af undersøgelse af Goss-Custard et al. (2004). DTU Aquas undersøgelser af forekomsten af blåmuslinger i 
2017 angiver en bestand på 113.259±22.496 t i fuglebeskyttelsesområde F12 i Løgstør Bredning. Fødebeho-
vet for hvinand udgør ca. 2% af muslingebestanden i 2017. Et fiskeri af op til 10.000 t, som angivet i an-
modningen fra LFST vil fjerne op til 9% af bestanden i området. 
12.1.2 Påvirkning af fødegrundlag for fiskespisende fugle 
Fødegrundlag for fiskespisende arter, der indgår i udpegningsgrundlaget (toppet skallesluger og dværgterne) 
kan blive påvirket af muslingefiskeri, hvis naturtyperne, der indgår i Natura 2000, forringes i forhold til at 
producere og holde en bestand af mindre fiskearter. Natura 2000 planen angiver, at levested for dværgternen 
er ”moderat” i Løgstør Bredning, mens der ikke er angivet status for levested for toppet skallesluger. Ifølge 
DCE er bevaringsprognosen for Løgstør Bredning ukendt for både dværgterne og toppet skallesluger, men 
har begge gunstig national bevaringsstatus (Therkelsen et al. 2013). Undersøgelser af fiskefaunaen på større 
dybde end 3 m viser et skift fra store bundfisk (rødspætte, skrubbe) i 1990’erne til pelagiske arter (sild og 
brisling) i Limfjorden (Tomczak et al. 2012). I de senere år er disse bestande reduceret og erstattet af små 
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bentiske arter som kutlinger mv., og dermed er der sket en forbedring af fødegrundlaget for disse fugle. Det 
konsekvensvurderede muslingefiskeri kan således ikke forventes at forringe de to fuglearters status.  
12.1.3 Forstyrrelse af fugle 
Basisanalysen for Løgstør Bredning angiver i trusselsvurderingen forstyrrelse på ynglepladserne som den 
største for dværgterne (Miljøministeriet 2014). En dybdegrænse på 5 m kan sikre, at ynglende og rastende 
fugle, fx dværgterne, ikke vil blive forstyrret. Således vil fiskeriet pga. dybdegrænsen ske i en afstand på 
200-400 m fra vigtige fuglelokaliteter herunder Feggeklit.  
For toppet skallesluger er der sket en markant reduktion i antallet af fældende fugle, og det kan ikke udeluk-
kes, at dette kan skyldes øget rekreativ sejladsaktivitet (Miljøministeriet 2014). Ved muslingefiskeri vil der 
maksimalt forekomme 15 fartøjer i et produktionsområde af gangen, og under fiskeri sejles der med en ha-
stighed på maks. 4 knob. Fiskeriets forstyrrelse vil således være af en anden karakter end andre mere hurtig-
sejlende fartøjer.  
12.1.4 Kumulative effekter for fugle 
Muslingefiskeri vil ikke bidrage til en nedgang i bestanden af de enkelte arter i udpegningsgrundlaget, men 
kan sammen med jagtaktiviteter på hvinand og toppet skallesluger samt øvrige aktiviteter i Løgstør Bredning 
have en kumulativ effekt i forhold til forstyrrelse fra muslingefiskeri. Den muslingeædende art, hvinand, skal 
have en mængde muslinger til rådighed svarende til 2.407 t blåmuslinger, hvilket svarer til ca. 2% af den 
totale muslingebiomasse. Fiskeædende arter (toppet skallesluger og dværgterne) vil ikke få forringet adgang 
til føde, idet der i Limfjorden er sket et skift til mindre bundlevende fiskearter, og dermed en forbedring af 
fødegrundlaget for disse fugle. DTU Aqua vurdere derfor, at muslingefiskeriet ikke vil bidrage negativt til 
bestanden af de enkelte arter i udpegningsgrundlaget, men fiskeriet kan medføre forstyrrelse af de beskyttede 
fugle, hvis >15 fartøjer udfører fiskeri i samme produktionsområde. 
12.2 Bilag IV-arter 
Habitatdirektivets artikel 12 indfører en streng beskyttelse af en række arter, herunder fisk og pattedyr (Bilag 
IV-arter). Der er ikke udpeget nogle fiskearter for H16. Særligt beskyttede pattedyr i udpegningsgrundlaget 
for Løgstør Bredning er spættet sæl og odder. Det samlede udpegningsgrundlag for habitatområde H16 kan 
ses i bilag 4 (Miljø- og Fødevareministeriet 2016). 
12.2.1 Havpattedyr 
Sæler: Habitatdirektivets artikel 12 indfører en streng beskyttelse af en række arter (Bilag IV-arter), herun-
der spættet sæl. Der er udpeget tre sælreservater i Natura 2000 området i Løgstør Bredning: Livø Tap, Blinde 
Røn og Ejerslev Røn (Figur 17) erhvervsfiskeri er tilladt i reservaterne. Spættet sæl vides med sikkerhed at 
fælde og yngle på Blinde Røn og Ejerslev Røn, mens det er uvist om spættet sæl yngler på Livø Tap. Alle tre 
lokaliteter bruges hele året som hvilepladser. De årlige tællinger viser store svingninger i antallet af spættede 
sæler på de tre lokaliteter, men generelt har antallet i området dog været faldende siden den sidste sælepide-
mi. Først og fremmest kan det skyldes et dårligere fødegrundlang. Muligvis kan sejllads for tæt på rasteplad-
serne udgøre et problem (Miljøministeriet 2014)  
Spættet sæl er Danmarks mest almindelige sælart (bestand 16.100 i 2012 (Härkonen et al. 2013)), og de for-
skellige bestande er samlet vokset med 6-13% om året siden 1988. Denne samlede vækst er sket selvom man 
har set en faldende vækst i flere bestande gennem de senere år. Spættet sæl yngler i sommermånederne i 
49 
 
Danmark på flere ynglepladser herunder det vestlige Limfjorden. Spættet sæl har været fredet siden 1977, 
der gives dog dispensation til, at fiskere kan skyde nogle få dyr. I dag er det derfor hovedsageligt forstyrrelse 
på yngle- og hvilepladser, og begrænsninger i føden og jagt i nogle få områder der begrænser antallet af 
spættet sæl. Spættet sæl er følsom over for forstyrrelse i sommerperioden, i juni–juli pga. yngleperioden og i 
august pga. fældning (http://mst.dk/natur-vand/natur/artsleksikon/pattedyr/spaettet-sael/). Muslingefiskeriet i 
Limfjorden holder typisk sommerpause i juli-august, og vil derfor ikke forstyrre i denne periode. 
Skibstrafik kan forstyrre sælerne, men generelt er sæler meget tolerante overfor tilbagevendende forstyrrelser 
(Edrén et al. 2010). Dette er påvist i studier i forbindelse med opførelsen af Øresundsbroen. De 15 fartøjer 
der maksimalt vil være i ét produktionsområde af gangen, vil medføre en forholdsvis lille forstyrrelse af sæ-
lerne lokalt i kortere perioder. Dybdegrænsen for fiskeri på 5 m i 2017/2018 sikrer, at der opretholdes en 
afstand til de lokaliteter sælerne opholder sig på. Således vil fiskeriet pga. dybdegrænsen ske i en afstand på 
200-400 m fra rev og banker NV for Livø, herunder Ejerslev Røn. Dybdeforholdene omkring Livø Tap re-
servatet er anderledes, dybdegrænsen på 5-6 m vil medføre at afstanden på det tætteste sted er ca. 180 m og 
den største afstand er ca. 1,8 km omkring Livø Tap. 
Der er ikke registreret bifangst af sæler i muslinge- og søstjernefiskeriet. Årsagen til dette er ukendt, men det 
kan skyldes, at sæler har en veludviklet hørersans og derved er i stand til at undgå fartøjerne og skraberen. 
 
Figur 17. Sælreservater i habitatområ-
det Løgstør Bredning (H16). Det Fisk-
bare område er defineret som dybder 
over dybdegrænsen på 5 m og >6 m 
omkring Livø Tap ifølge anmodningen 
fra LFST. Sælreservaterne er ikke 
lukkede for erhvervsfiskeri. 
 
 
Det er ukendt i hvilket omfang muslingfiskeriet påvirker fødegrundlaget for sæler i Løgstør Bredning. Un-
dersøgelser i Limfjorden viser, at sæler æder mange forskellige fiskearter, hvilket tyder på at de er gode til at 
tilpasse sig ændringer i fødegrundlaget. Det er kun, når bestandene for alle fiskearter falder eller forsvinder, 
som det er set i Limfjorden i de senere år, at sælerne er nødt til at søge væk (Lauersen 2001). Med et så bredt 
fødegrundlag og under hensyntagen til at muslinge- og søstjernefiskeriet vil foregå i et begrænset område af 
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H16 (2,7 eller 2,2% (muslinger) + Maks. 2,5% (søstjerner)) fordelt på flere måneder, forventer DTU Aqua 
ikke, at muslingfiskeriet vil have en betydende effekt på sælernes fødegrundlag i Løgstør Bredning. 
Skibstrafik er hyppig i habitatområdet Løgstør Bredning, og der er en risiko for at dette stresser sæler i Løg-
stør Bredning. Muslingefiskeriet vil bidrage til den kumulative forstyrrelse, sammen med den øvrige skibs-
trafik i området. Forstyrrelser fra skibstrafik, herunder muslinge- og søstjernefiskeri i området kan forstyrre 
og stresse sæler i habitatområdet i Løgstør Bredning. 
Odder: Den seneste landsdækkende overvågning af odderens udbredelse i Danmark foretaget af Naturstyrel-
sen og DCE i 2011-2012 viser, at odderen nu findes i hele Jylland samt delvist på Fyn og Sjælland. Odderen 
har været i fremgang siden 1980’erne, hvor den stort set kun fandtes i det nordvestlige Jylland (Søgaard et al. 
2013). Odderen lever i både salt- og ferskvand som fx uforstyrrede vandløb, søer, moser og fjordområder, 
hvor der er gode skjulmuligheder i form af vegetation. Føden består hovedsageligt af fisk i størrelsen 10-15 
cm, men også frøer, små pattedyr, fugle og krebsdyr kan indgå i føden. Odderen er nataktiv og opholder sig 
derfor hovedsageligt i sin hule om dagen. De fleste unger bliver født om sommeren eller i efteråret, selvom 
odderen kan føde unger på alle tidspunkter af året. For at odderen yngler, skal der være skjul i form af fx 
rørskov og krat. Tilstrækkeligt skjul gør også odderen mere tolerant overfor menneskelige forstyrrelser som 
fx færdsel, lystfiskeri og jagt (Miljø- og Energiministeriet 1996).  
I habitatområdet H16, Løgstør Bredning er odderen vidt udbredt især i søer og åer i den nordlige del af H16 
(Miljøministeriet 2014). 
Odderen er følsom over for forstyrrelse, specielt i yngleperioden. Muslingefiskeriet foregår hele året, men 
typisk i god afstand til kysten, hvor odderen skjulested findes. Skibstrafik, herunder muslingefiskeri kan 
forstyrre odderne. De 15 fartøjer, der maksimalt vil være i ét produktionsområde af gangen, vil medføre en 
forholdsvis lille forstyrrelse af odderen lokalt i kortere perioder og dybdegrænsen for fiskeri på >5 m vil 
sikre, at der opretholdes en afstand til oddernes skjulesteder. Muslinge- og søstjernefiskeriet vil imidlertid 
bidrage til den kumulative forstyrrelse, sammen med den øvrige skibstrafik i området. 
Der er ikke registreret bifangst af oddere i muslingefiskeriet. Årsagen til dette er ukendt, men det kan skyl-
des, at oddere hovedsagelige er nataktive, hvorfor der er begrænset tidsligt overlap med muslingefiskeri, som 
kun må foregå fra solopgang til solnedgang. Derudover er odderen en god svømmer, som derved er i stand til 
at undgå fartøjerne og skraberen.  
Det er ukendt i hvilket omfang muslingefiskeriet påvirker fødegrundlaget for odder. Imidlertid består odde-
rens føde af mange forskellige fiskearter (Miljø- og Energiministeriet 1996), hvilket tyder på at de er gode til 
at tilpasse sig ændringer i fødegrundlaget. Med et så bredt fødegrundlag og under hensyntagen til at muslin-
gefiskeriet vil foregå i et begrænset område af H16 fordelt på flere måneder, forventer DTU Aqua ikke, at 
muslinge- eller søstjernefiskeriet vil have en betydende effekt på odderens fødegrundlag i Løgstør Bredning. 
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BILAG 3 
Udpegningsgrundlag for F12 
Udpegningsgrundlaget omfatter de arter, for hvilke det skal sikres, at de kan overleve og formere sig i deres udbredel-
sesområde. For at en art kan indgå i udpegningsgrundlaget skal arten være angivet på EF-fuglebeskyttelsesdirektivet 
bilag 1, jf. artikel 4, stk. 1 eller regelmæssigt forekomme i antal af international eller national betydning, jf. artikel 4, 
stk.2. For de arter der opfylder betingelser efter artikel 4, stk. 1 og/eller stk. 2 er det angivet i hvilke perioder af artens 
livscyklus denne forekommer i de udpegede beskyttelsesområder: 
T:   Trækfugle, der opholder sig i området i internationalt betydende antal. 
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BILAG 4  
Udpegningsgrundlag for Habitatområde 16 - Løgstør Bredning, Vejlerne og 
Bulbjerg 
 
 
Kortet viser, hvilket areal der er omfattet 
af Natura 2000 området i Løgstør Bred-
ning. For opdeling i naturtyper se Figur 2 
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BILAG 5  
 
Koordinater for ålegræskasserne gældende for fiskerisæsonen 2017/18 for H16 
 
A1 56,86135726380 
56,85992657600 
56,85735789710 
56,85482963210 
56,85281496210 
56,85131697000 
56,85076694910 
56,84936588720 
56,84965884310 
56,85644436380 
56,86126958820 
56,86205315080 
56,86888557430 
56,87720331060 
56,88036509940 
56,88117379420 
56,88128807210 
56,87886345440 
56,86917904430 
56,86657446300 
56,86146255410 
56,86135726380 
 
9,13419623896 
9,13648254828 
9,13685945688 
9,15124591609 
9,15352316560 
9,15279038159 
9,15104213102 
9,13459355584 
9,12850058740 
9,11565928761 
9,11471623913 
9,11003745855 
9,09724686110 
9,08894030241 
9,08969407117 
9,09406122794 
9,09742004268 
9,10507176404 
9,11968237485 
9,12156844472 
9,13131409322 
9,13419623896 
 
   
A2 56,84649612970 
56,84518941390 
56,84493192630 
56,84506863140 
56,84872427690 
56,84820456370 
56,84804382640 
56,84649612970 
 
9,08577604038 
9,08571883197 
9,08271327251 
9,08064058456 
9,07268490842 
9,07520836648 
9,08303023918 
9,08577604038 
 
   
A3 56,93626773630 
56,93154289530 
56,92901615510 
56,92463840470 
56,92331715480 
56,92143964670 
56,91950638940 
56,91752896690 
56,91510852940 
56,91403138000 
56,91470982930 
8,95658062221 
8,95376640655 
8,95486980699 
8,94951210862 
8,94692732011 
8,95091888094 
8,96296280087 
8,96454515573 
8,96314886705 
8,95803079757 
8,95208924833 
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56,91770233920 
56,91798860840 
56,91953312270 
56,93027692940 
56,93326879660 
56,93725035290 
56,93879141500 
56,93829292700 
56,93626773630 
 
8,94807506525 
8,94199238789 
8,93923539808 
8,93897488800 
8,93889309306 
8,94241906544 
8,94663569975 
8,95379673250 
8,95658062221 
 
   
A4 56,98666364520 
56,97748162530 
56,97169649070 
56,96872544170 
56,96065638550 
56,95377671290 
56,94756282430 
56,94606961840 
56,94624287220 
56,97480661460 
56,98026260640 
56,98097072670 
56,98353340320 
56,98606922940 
56,98894571220 
56,98666364520 
 
8,94654465333 
8,94936455207 
8,94088686591 
8,93299626201 
8,93130491486 
8,91701245833 
8,91468120512 
8,91027361594 
8,90762304425 
8,92207657945 
8,92958934445 
8,93517213373 
8,93164327908 
8,93217603067 
8,94216189841 
8,94654465333 
 
   
A5 57,01221112700 
57,01024159490 
57,01076615260 
57,01419501240 
57,01617297300 
57,02173511110 
 
9,03203019586 
9,02521655796 
9,02015890821 
9,00951258828 
9,00792851505 
9,00694094129 
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